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Kurzfassung
Gewässergütemodelle zur Unterstützung einer nachhaltigen Wasserwirtschaft erfordern
einen langfristig ausgerichteten, integrativen Ansatz auf Flussgebietsebene. Standgewäs-
sermodelle sind bislang nur selten und in stark reduzierter, begrenzt prognosetauglicher
Form in flussgebietsweite Gewässergütemodelle eingebunden worden. Eine Besonderheit
flacher Standgewässer ist der permanente Kontakt zwischen vollständig produktionswirk-
samer Wassersäule und Sediment. Dem Sedimentkörper kommt daher eine unmittelbare
Bedeutung als langfristiger Nähr- und Schadstoffspeicher zu. Entsprechend wichtig sind
die Austauschprozesse zwischen Sediment und Freiwasser, die u. a. mit der hydrodynami-
schen Einwirkung zusammenhängen. Die Entwicklung eines Gewässergütemodells, das
wesentliche Besonderheiten flacher Standgewässer mit langfristigem Wirkungspotenzial
inhaltlich abdeckt und sich als kompakter, rechenzeitökonomischer Baustein gleichzeitig
zur Einbindung in ein stochastisch arbeitendes, übergeordnetes Flussgebietsmodell eig-
net, stellt nach umfangreichem Literaturstudium die Zielsetzung dieser Arbeit dar.
Das entwickelte Modell besteht aus einem Modul und einem Modultreiber. Das Modell
eignet sich für den Alleinbetrieb, während das Modul für die Einbindung in übergeordnete
Flussgebietsmodelle gestaltet ist. Das Modul basiert im Kern auf der numerischen Lösung
der deterministischen 3D-Massenerhaltungsgleichungen. Neben der Wassersäule wird da-
bei das aktive Sediment in der räumlichen Diskretisierung berücksichtigt und geschlossen
über die Volumenerhaltung bilanziert. Der Sediment-Freiwasser-Austausch setzt sich aus
dem diffusiven Transport gelöster Substanzen und dem Feststofftransport zusammen. Ein
Schlüssel zur Rechenzeitökonomie liegt in der Einbindung der Hydrodynamik als neuar-
tiger, reduzierter Ansatz zur Dateninterpolation zwischen den aggregierten Ergebnissen
vorberechneter, hoch aufgelöster Strömungsszenarien. Damit ergibt sich u. a. die Mög-
lichkeit zur schubspannungsabhängigen Parametrisierung der Feststoffresuspension. Auf
der Grundlage des Eutrophierungsmodells WASP5 der U.S. EPA stellen das Eisen und
die Eisen-Phosphat-Interaktion den Schwerpunkt bei der Einbindung von Wasserinhalts-
stoffen und Umsatzprozessen mit langfristigem Wirkungspotenzial dar.
Für die flache Talsperre Spremberg im Einzugsgebiet der Spree existiert eine Datenbasis
zur Verifizierung und Validierung des Modells. Die Ergebnisse hoch aufgelöster dreidi-
mensionaler Strömungssimulationen werden durch Vergleich mit ADCP-Messungen zu-
nächst überprüft und anschließend erfolgreich zum Aufbau und zum Test des reduzierten
Dateninterpolationsansatzes für die Hydrodynamik genutzt. Im Rahmen der Kalibrierung
des Modells gelingt sowohl die Abbildung der Sedimentzusammensetzung als auch ge-
messener Ablaufkonzentrationen des Gewässers über einen fünfjährigen Zeitraum. Spe-
ziell für das Phosphat lässt sich die Pufferungswirkung des Sediments abbilden, die durch
den hohen Eisengehalt verursacht wird. Die Rechenzeit des Modells liegt in der Größen-
ordnung von 0,14 Sekunden je Monat Simulationszeitraum. In exemplarischen Langfrist-
simulationen über 50 Jahre ist es möglich, die Eutrophierungsfolgen eines anfänglichen
Wechsels der externen Belastung (u. a. Nährstoffe und Eisen) zu quantifizieren. Je nach
Szenario zeigt sich eine über Jahrzehnte andauernde Langfristkomponente der Gewässer-
reaktion, die von der Veränderung der Sedimentzusammensetzung abhängt und nur durch
die gewählte Kombination von Modellbestandteilen abgebildet werden kann.

vAbstract
Water quality models meant to support sustainable water resources management need a
long-term, integrative perspective on the river catchment level. Until today, water qua-
lity models for lakes and reservoirs have been implemented into catchment scale water
quality models only rarely and in strongly reduced form with limited prognostic capabi-
lities. As a particular property of shallow lakes and reservoirs, the vertically well-mixed,
entirely productive water column is in permanent contact with the sediment. Thus, the
sediment is of immediate importance as a long-term nutrient and pollutant storage, while
exchange processes with the water column are closely coupled to hydrodynamics. After
comprehensive literature study, the objective of this thesis is the development of a water
quality model which specifically addresses characteristic features of shallow lakes and
reservoirs with a potential for long-term water quality effects and, at the same time, is
designed as a compact, computationally efficient entity appropriate for implementation
into a higher-level, catchment scale water quality model.
The developed model consists of a module and a module driver. As a result, the model al-
lows for standalone applications, whereas the module is designed for implementation into
higher-level catchment scale frameworks. The module is based on the numerical solution
of the deterministic 3D transport and reaction equations. Apart from the water column,
the active sediment layer is explicitly included into the spatial discretization. A closed
formulation of sediment burial is developed based on conservation of sediment volume.
Sediment-water exchange consists of both diffusive transport of dissolved substances and
particle transport. As a key to computational efficiency, a new approach for the imple-
mentation of hydrodynamics is developed, i.e. a reduced scheme of interpolation between
the pre-calculated, aggregated results of highly resolved hydrodynamic simulations. This
allows for parameterization of net sediment resuspension based on bottom shear stresses.
Based on the eutrophication model WASP5 by the U.S. EPA, the focus of implementing
additional water quality constituents and processes with a potential for long-term effects
is on iron and the interaction of iron and phosphate.
For the shallow Spremberg reservoir in the catchment basin of the river Spree, a large
amount of data is available that allows to verify and validate the model. First, the results
of highly resolved, three-dimensional hydrodynamic simulations are confirmed by com-
parison to ADCP measurements. Then, further hydrodynamic simulations are performed
to establish and test the reduced hydrodynamic data interpolation scheme. As a result of
calibration, the water quality model successfully reproduces both the sediment composi-
tion and the discharge concentrations over a period of five years. In the case of phosphate,
the strong buffering capacity of the sediment caused by the high iron content can be repro-
duced. The calculation time requirements of the module are on the order of 0,14 seconds
per month of simulation time. As a result of idealized long-term simulations over a time
period of 50 years it is possible to quantify the eutrophication effects caused by initial
changes of external loading with nutrients and iron. Depending on the scenario, the reac-
tion of the water body features a long-term component which prevails over decades and
is related to the gradual adaptation of sediment composition. It can only be quantified by
means of the chosen combination of model constituents.
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Formelzeichen und Abkürzungen
Allgemeine Vereinbarungen
Flächenmittelwert der Größe
Volumenmittelwert der Größe
Größe auf modulexterner Ebene („externe Größe“)
|t Größe zum Zeitpunkt t
′ Lokale Abweichung der Größe vom Flächenmittelwert
′′ Lokale Abweichung der Größe vom Volumenmittelwerte Dichte auf Basis der Gesamtfeststoffmasse,
Transportterm vor weiterer Umformungb Konzentration bezogen auf das Volumen der flüssigen (In-
dex „d“) oder festen Phase (Index „p“)
[ ] Molare Konzentration der Größe
Reservierte Indizes
i Größe in Raumrichtung i (i = 1,2,3)
m Größe zum Sedimentsegment m
n Größe zum Freiwassersegment n
Lateinische Abkürzungen und Symbole
a, a∗, a1,2,3 − Dimensionslose Koeffizienten
A l2 Fläche
Ab/t l2 Untere/obere Segmentbegrenzungsfläche
Aε l2 Teil der unteren Freiwasserbegrenzungsfläche mit Überschrei-
tung der kritischen Sohlschubspannung für Erosion
A+/−j l2 Seitliche Segmentbegrenzungsfläche (Teilfläche mit nach au-
ßen/innen gerichteter mittlerer Strömungsgeschwindigkeit)
Atot l2 Gesamtwasseroberfläche
AV S l2 Oberfläche der Vorsperre
ADV mt−1 Advektionsterm
Be f f l Effektive Breite des Gewässers
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BUR(d/p/w) mt−1 Sedimentüberdeckungsterm (für gelöste/partikuläre Wasserin-
haltsstoffe/für Wasser)
c(d/p) ml−3 Lokale Konzentration des (gelösten/partikulären) Stoffes
c
+/−
j ml−3 Lokale Stoffkonzentration in der seitlichen Segmentbegren-
zungsfläche j mit nach außen/innen gerichteter mittlerer Strö-
mungsgeschwindigkeit
cs − Feinstrukturspannungsparameter nach Smagorinsky
cT L − Koeffizient für die lineare Korrelation der Ligandenkonzentra-
tion T L
cw − Reibungskoeffizient der Windschubspannung
C(d/p) ml−3 Volumenmittelwert der Konzentration des (gelösten/partikulä-
ren) StoffesbCd0 ml−3 Volumenmittelwert der gelösten Stoffkonzentration im Poren-
wasser des inaktiven SedimentsbCd∗ ml−3 Mittlere gelöste Stoffkonzentration in der flüssigen Phase der
Sediment-Freiwasser-Grenzschicht
Cexp ml−3 Konzentration, die nur mit dem expliziten Teil der Massen-
zeitableitung berechnet wird
CI ml−3 Zulaufkonzentration
Clim ml−3 Grenzkonzentration
CO ml−3 Ablaufkonzentration
C|∗t+∆t ml−3 Konzentration zum Zeitpunkt t + ∆t bezogen auf Volumen
zum Zeitpunkt t
Cs ml−3 Sättigungskonzentration
CODF mt−1 Sauerstoffzehrung durch Eisenoxidation
CODN mt−1 Sauerstoffzehrung durch Nitrifikation
COXI( ) mt−1 Sauerstoffzehrung durch Abbau organischer Kohlenstoffver-
bindungen ( = DCBOD, PCBOD: verursacht durch gelösten,
partikulären biologischen Sauerstoffbedarf; = DO, NO3,
TFeIII: abgedeckt durch Sauerstoff, Nitrat, oxidiertes Eisen)
d+ − Dimensionsloser senkrechter Wandabstand
d0 l Senkrechter Wandabstand
dl l Charakteristischer Korndurchmesser zur Feststoffgruppe l
dQab l3t−1 Abflussdifferenz
dQAn j l3t−1 Korrektur des advektiven Austauschstroms von Segment n
nach Segment j
D diverse Vergleichsdatenvektor
D0 l2t−1 Koeffizient für diffusiven Transport innerhalb der gelösten
PhaseÒD0 l2t−1 Molekulare Diffusionskonstante
Dt l2t−1 Koeffizient für diffusiven Transport innerhalb der gelösten und
festen Phase sowie zwischen den Phasen, im Freiwasser: loka-
le turbulente Diffusionskonstante
DW l Signifikante Wellenhöhe
DBX(w) mt−1 Diffusionsterm für Austausch an der Sedimentoberfläche (In-
dex „w“: Austausch von Wasser)
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DBXmax mt−1 Maximaler diffusiver Austausch an der Sedimentoberfläche
DDX(w) mt−1 Diffusionsterm für Austausch mit inaktivem Tiefensediment
(Index „w“: Austausch von Wasser)
DIF mt−1 Diffusionsterm für lateralen Austausch in der Wassersäule
DOlim ml−3 Sauerstoffgrenzkonzentration für das Einsetzen der Denitrifi-
kation
DQ l3t−1 Nicht aus Niederschlag/Evaporation resultierende Volmenän-
derungsrate
DSX mt−1 Diffusionsterm für Austausch an der Wasseroberfläche
DW m Trockenmasse
eb/t − Einheitsnormalenvektor auf unterer/oberer Segmentbegren-
zungsfläche
E − Akkumuliertes Fehlermaß der Selbstevaluation
E1/2 lt−1 Diffusiver Massentransferkoeffizient an der Sedimentoberflä-
che/in der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche
El ml−3 Erosionskonzentration für die Feststoffgruppe l
E0l ml−3 Schubspannungsunabhängige Erosionskonzentration für die
Feststoffgruppe l
EDBX lt−1 Massentransferkoeffizient für diffusiven Sediment-Freiwas-
ser-Austausch
E∗DBX lt−1 Modifizierter Massentransferkoeffizient für diffusiven Sedi-
ment-Freiwasser-Austausch
EDBX lt−1 Abgeminderter Massentransferkoeffizient für diffusiven Sedi-
ment-Freiwasser-Austausch ( = DPO4: Phosphat, DFeII: ge-
löstes zweiwertiges Eisen, DFe: gelöstes Eisen)
EDDX lt−1 Massentransferkoeffizient für diffusiven Austausch mit inak-
tivem Tiefensediment
ET,S lt−1 Transferkoeffizient für diffusiven Sedimentwärmeaustausch
EA(lim) ml−3 (Grenz-)Konzentration eines Elektronenakzeptors
ERO mt−1 Erosionsterm
f − Gelöster Konzentrationsanteil der Simulationsgröße
f ( ) Funktion der Größe
finh − Inhibitionsfunktion
fITCBOD − Gelöster Anteil der TCBOD-Konzentration im Zufluss
fTAl,min − Minimaler gelöster Anteil für Aluminium
Fvh − Funktion zur Darstellung des Zusammenhangs zwischen ho-
rizontaler Fließgeschwindigkeit und Windschubspannungsge-
schwindigkeit
FUw − Funktion zur Darstellung des Zusammenhangs zwischen ma-
ximaler Wellenorbitalströmung und Windgeschwindigkeit
Fw l Streichlänge des Windes
FeP mm−1 Eisengebundener Phosphor
Fe : P mm−1, nn−1 Eisen-Phosphat-Verhältnis [molar, sofern in eckigen Klam-
mern angegeben]
Fe : P|sat mm−1, nn−1 Eisen-Phosphat-Sättigungsverhältnis [molar, sofern in ecki-
gen Klammern angegeben]
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FOXI mt−1 Senkenterm für zweiwertiges Eisen aus Eisenoxidation
FRED mt−1 Quellterm für zweiwertiges Eisen aus Eisenreduktion
FW m Feuchtmasse
g lt−2 Erdbeschleunigung
GSF l2 Gesamtstauflächenlinie
GSI l3 Gesamtspeicherinhaltslinie
GV − Glühverlust
H l Mächtigkeit, Tiefe
Hepi l Epilimniontiefe
Hmax l Maximale Freiwassertiefe
Hs l Stauhöhe
Hw l Beschattungshöhe (Windschatten)
I diverse Moduleingabevektor
IG mt−3 Globalstrahlung
J − Anzahl seitlicher Segmentbegrenzungsflächen
k1 t−1 Allgemeine Umsatzrate für Umsatzprozess 1. Ordnung
k∗1 t−1 Scheinbare Umsatzrate bei Bezug eines implizit berechneten
Umsatzprozesses 1. Ordnung auf Volumen und Konzentration
des alten Zeitpunkts
kAds l3n−1t−1 Adsorptionsrate
kCH2O t−1 Oxidationsrate für organische Kohlenstoffverbindungen
kCOXI t−1 Dekompositionsrate für biologischen Sauerstoffbedarf
kDes t−1 Desorptionsrate
kDSX(v/w) t−1 Gasaustauschrate (Index „v“/„w“: strömungs-/windinduziert)
kDSXv,20 t−1 Strömungsinduzierte Gasaustauschrate bei 20◦C
kOxi nt−1l−3 Grundrate der Eisenoxidation
k∗Oxi m−1t−1l3 pH-Wert-korrigierte Rate der Eisenoxidation
ks l Absolute Wandrauheit
K1 nl−3 Konstante im Hydrolysegleichgewicht von Eisen
KAD nl−3 Langmuir-Koeffizient
KL nl−3 Hypothetische Dissoziationskonstante eines organischen Li-
ganden für Eisen
KPO4 ml−3, nl−3 Adsorptionskoeffizient für Phosphat
Ks0 n−2l−6 Löslichkeitsprodukt für Eisenhydroxid
L − Gesamtanzahl Segmentkontaktflächen
L⊥ j l Charakteristische Mischungsstrecke senkrecht zur seitlichen
Grenzfläche j des Kontrollvolumens
L1/2 l Charakteristische vertikale Mischungsstrecke an der Sedimen-
toberfläche/in der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche
Le f f l Effektive Länge des Gewässers
LW l Oberflächenwellenlänge
LF − Relative Luftfeuchtigkeit
M diverse Meteorologische Größe
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MT D(exp) mt−1 (Explizit ausgewerteter Anteil der) Massenzeitableitung
N − Anzahl Freiwassersegmente = Anzahl Sedimentsegmente
NC − Anzahl von Wasserinhaltsstoffen mit Konzentration C
Nφ − Gesamtanzahl hydrodynamischer Steuerungsgrößen
Nψ − Gesamtanzahl hydrodynamischer Wirkungsgrößen
NI − Gesamtanzahl der Größen in der Moduleingabe
NM − Anzahl meteorologischer Größen in der Moduleingabe
NO − Gesamtanzahl der Größen in der Modulausgabe
NP − Anzahl der Sedimenteigenschaften in der Modulausgabe
NQab − Gesamtanzahl Abflüsse
NQzu − Gesamtanzahl Zuflüsse
NY − Anzahl hydrologischer Größen in der Moduleingabe
NAP mm−1 Nativ adsorbiertes Phosphat
NDEP mt−1 Nettodepositionsterm
NO3-Nlim ml−3 Nitrat-Grenzkonzentration für das Einsetzen der Eisen-Re-
duktion
NOXI mt−1 Senkenterm für Ammonium aus Nitrifikation
NPWD(w) mt−1 Nettoverdrängungsterm (für Wasser)
NRED mt−1 Senkenterm für Nitrat aus Denitrifikation
O diverse Modulausgabevektor
ps − Phosphatsättigungsgrad
pH0 − pH-Wert minimaler Aluminium-Löslichkeit
P diverse Sedimenteigenschaften in der Modulausgabe
PA mm−1 Adsorbiertes Phosphat (Langmuir-Isotherme)
PA/D ml−3 Phosphatgleichgewichtskonzentration
PE ml−3 Gelöstes Phosphat (Langmuir-Isotherme)
PREC l3t−1 Volumenquelle/-senke aus Niederschlag/Evaporation
PSC mm−1 Phosphoradsorptionskapazität
Q(∗)ab l3t−1 Abfluss (angepasst an Zufluss)
Q(∗)An j l3t−1 Advektiver Austauschstrom von Segment n nach Segment j(vor Korrektur entsprechend Freiwasservolumenbilanz)
Q+/−A j l3t−1 Nach außen/innen gerichteter advektiver Volumenstrom überdie Berandungsfläche j des Kontrollvolumens
Q+/−AD j l3t−1 Nach außen/innen gerichteter advektiver und diffusiver Volu-
menstrom über die Berandungsfläche j des Kontrollvolumens
QADn j l3t−1 Advektiver und diffusiver Austauschstrom von Segment n
nach Segment j
QD jn l3t−1 Diffusiver Volumenstrom über die Berandungsfläche j des
Kontrollvolumens n
Q(∗)zu l3t−1 Zufluss (am nächstgelegenen Knoten des Szenarienrestraums)
QST(d/p) mt−1 Quellen- und Senkenterm (für gelöste/partikuläre Wasserin-
haltsstoffe)
QSTimp mt−1 Implizit ausgewerteter Quellen- und Senkenterm
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r, rd , rp ml−3t−1 Volumenbezogener lokaler Quell-/Senkenterm (Indizes „d“,
„p“: für gelösten bzw. partikulären Konzentrationsanteil)
r2 − Bestimmtheitsmaß
R ml−3t−1 Volumenbezogener gemittelter Quell-/Senkenterm
RCH2O ml−3t−1 Gesamtrate der Oxidation organischer Kohlenstoffverbindun-
gen
RFeIII ml−3t−1 Anteil der Oxidation organischer Kohlenstoffverbindungen
durch Eisenreduktion
Rµ(,max) ml−3t−1 (Maximaler) Anteil des Reaktionspfades µ an der Oxidation
organischer Kohlenstoffverbindungen
RW l Nachbarschaftsradius
Reτ − Korn-Reynolds-Zahl
RHD − Interpolationsfunktion für hyrodynamische Wirkungsgrößen
s, sd , sp ml−2t−1 Flächenbezogener lokaler Quell-/Senkenterm (Indizes „d“,
„p“: für gelösten bzw. partikulären Konzentrationsanteil)
ssl ml−3 Lokale Feststoffkonzentration, Feststoffgruppe l
Sb/t ml−2t−1 Flächenbezogener gemittelter Quell- und Senkenterm an der
unteren/oberen Segmentbegrenzungsfläche
SSbakl ml−3 Nicht-sedimentierende Hintergrundkonzentration für die Fest-
stoffgruppe l
SSl ml−3 Volumenmittelwert der Feststoffkonzentration, Feststoffgrup-
pe l
SSV S ml−3 Feststoffkonzentration im Ablauf der Vorsperre
SSzu ml−3 Feststoffkonzentration im Zufluss zur Vorsperre
SED mt−1 Sedimentationsterm
SSE diverse Gewichtete Summe der quadratischen Abweichungen
SSF l2 Segmentstauflächenlinie
SSI l3 Segmentspeicherinhaltslinie
SST diverse Gesamtquadratsumme
SNDEPl mt−1 Summierte Nettodeposition für Feststoffgruppe l
t t Zeit
t0 t Startzeit
TL T Lufttemperatur
TS T Temperatur des inaktiven Tiefensediments
TW t Signifikante Wellenperiode
T FeIIIlim ml−3 EisenIII-Grenzkonzentration für das Abklingen der Eisen-
Reduktion
T L ml−3 Gesamtligandenkonzentration
T L0 ml−3 Konstante Gesamtligandenkonzentration
T P mm−1 Gesamtphosphorgehalt
T PO4sat ml−3 Gesamtphosphat-Sättigungskonzentration
T S − Trockensubstanzgehalt
u
(+/−)
j lt−1 Strömungsgeschwindigkeit senkrecht und relativ zur beweg-
ten Berandung j des Kontrollvolumens (nach außen/innen ge-
richtet)
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uτc0 lt−1 Sohlschubspannungsgeschwindigkeit
uτw lt−1 Windschubspannungsgeschwindigkeit
Uw lt−1 Maximale Wellenorbitalströmung
v0 lt−1 Betrag der wandparallelen Strömungsgeschwindigkeit
vb lt−1 Sedimentüberdeckungsgeschwindigkeit
vd , vdi lt−1 Lokale Transportgeschwindigkeit ausschließlich für gelösten
Konzentrationsanteil
vd,net lt−1 Nettoverdrängungsgeschwindigkeit
ve0l lt−1 Erosionsgeschwindigkeit zur Feststoffgruppe l
vh lt−1 Horizontale Fließgeschwindigkeit
vi, vx,y,z lt−1 Lokale Strömungsgeschwindigkeit (i=1,2,3)
vn lt−1 Räumlich gemittelte Strömungsgeschwindigkeit im Segment
n (hydrodynamische Wirkungsgröße)
vp, vpi lt−1 Lokale Transportgeschwindigkeit ausschließlich für partiku-
lären Konzentrationsanteil
vp0l lt−1 Maximale Sedimentationsgeschwindigkeit der Feststoffgrup-
pe l
vp,net lt−1 Nettodepositionsgeschwindigkeit
vs, vsi lt−1 Lokale Transportgeschwindigkeit für die Gesamtkonzentrati-
on aus gemeinsamer Wirkung der auf gelösten und partikulä-
ren Anteil beschränkten Geschwindigkeiten vd und vp
vw lt−1 Windgeschwindigkeit
V l3 Volumen
V l3 Bezugsvolumen zur Ableitung der Grundgleichungen
Vd/p l3 Volumen der gelösten/partikulären Phase
Vd/p l3 Anteil der gelösten/partikulären Phase am Bezugsvolumen
Vend l3 Endvolumen zum Ende des externen Zeitschritts
V ∗p l3 Zwischenwert des Feststoffvolumens ohne Berücksichtigung
der Sedimentüberdeckung
Vstart l3 Startvolumen zu Beginn des externen Zeitschritts
Vtot l3 Gesamtspeichervolumen
w − Gewichte zur Bildung der Fehlerquadratsumme
ws − Wassergehalt
W − Übergeordnete Gewichte zur Selbstevaluation
W − Wedderburn-Zahl
x,y,z l Raumkoordinaten
Y diverse Hydrologische Größen
zb/s l Absolute Rauheitslänge an der Sohle/Wasseroberfläche
Griechische Abkürzungen und Symbole
α − Exponent für die Schubspannungsabhängigkeit der Erosion
αADV − Wichtungsfaktor für den advektiven Stofftransport
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αDBX − Abminderungsfaktor für den diffusiven Sediment-Freiwasser-
Austausch
αFeIII nn−1 Spezifischer molarer Eisenverbrauch bei der Oxidation orga-
nischer Kohlenstoffverbindungen
αFOXI mm−1 Spezifischer Sauerstoffbedarf der Eisenoxidation
αFRED mm−1 Spezifischer Eisenverbrauch bei der Oxidation organischer
Kohlenstoffverbindungen
αFW − Verhältnis von Feucht- zu Trockenmasse
αH,O,N,P,S mm−1 Biomassenanteile von Wasserstoff (H), Sauerstoff (O), Stick-
stoff (N), Phosphor (P), Schwefel (S) bezogen auf Kohlen-
stoffmasse
α∗H,O,N,P,S mm−1 Biomassenanteile von Wasserstoff (H), Sauerstoff (O), Stick-
stoff (N), Phosphor (P), Schwefel (S) bezogen auf Trocken-
masse
αNRED mm−1 Spezifischer Nitrat-Stickstoffverbrauch bei der Oxidation or-
ganischer Kohlenstoffverbindungen
αOC mm−1 Spezifischer Sauerstoffverbrauch bei der Oxidation organi-
scher Kohlenstoffverbindungen
αPO4 nn−1 Spezifische Adsorptionskapazität für Phosphat
αPR − Funktion zur Parametrisierung der anaeroben Phosphat-Rück-
lösung
αsl − Formfaktor der Sedimentationsgeschwindigkeit nach Stokes,
Feststoffgruppe l
αTAl − Exponent in der Beziehung zur angenäherten Aluminiumspe-
ziation
αw − Parameter zur Berücksichtigung des Windschatteneinflusses
auf die Windschubspannung
β2,3,4 (nl−3)2,3,4 Konstanten im Hydrolysegleichgewicht von Eisen
βPO4 nn−1 Affinitätsfaktor für die Adsorption an Aluminiumhydroxid
βw − Parameter zur Berücksichtigung des Windschatteneinflusses
auf die Windschubspannung
δi j − Kronecker-Delta (δi j = 1 für i = j, sonst δi j = 0)
δHm l Abstand der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche von der Sedi-
mentoberfläche
δV l2 Berandung des Volumens V
∆ Endliches Inkrement der Größe
∆pH − pH-Wert-Spannbreite, in der partikuläres Aluminium auftritt
∆t t Zeitschrittweite
∆tA t Segmentaufenthaltszeit
∆th t Zeitschrittweite der hydrodynamischen Simulationen
εl ml−2t−1 Erosionsrate zur Feststoffgruppe l
ε0l ml−2t−1 Erosionsgrundrate zur Feststoffgruppe l
ε(1/2) − Fehlermaß zur Quantifizierung der Datenanpassung (1: Unbe-
stimmtheitsmaß, 2: relative Abweichung der Mittelwerte)
εPO4 − Dimensionsloser Term in der Bestimmungsgleichung für ge-
löstes Phosphat
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ϕ − Porosität
ϕ∗ − Zwischenwert der Porosität ohne Berücksichtigung der Sedi-
mentüberdeckung
ϕ1/2 − Porosität an der Sedimentoberfläche/in der Sediment-Freiwas-
ser-Grenzfläche
ϕ ,ϕw − Gelöster Volumenanteil des Stoffes , gelöster Volumenanteil
des Wassers
φ diverse Vektor der hydrodynamischen Steuerungsgrößen
γ mn−1 Molgewicht des chemischen Elements
Γ j − Lineare Ansatzfunktion ( j = 1 . . .8)
κv − Fehler in der reduzierten Berechnung der charakteristischen
Segmentgeschwindigkeiten
κτ − Fehler in der reduzierten Berechnung der Segmentsohlschub-
spannungen
κAD − Allgemeiner Sättigungsgrad der Langmuir-Adsorption
Λl − Gesamtzahl der Einzelsubstanzen in Feststoffgruppe l
ηi − Lokale dimensionslose Koordinaten (i = 1 . . .3)
ηB − Bewölkungsgrad
µ mm−1 Faktor zur Umrechnung von Bilanzierungs- in Feststoffmasse
für partikulären Wasserinhaltsstoff
ν l2t−1 Kinematische Viskosität des Wassers
ψ(∗),ψ(∗)k diverse Vektor der hydrodynamischen Wirkungsgrößen, hydrodyna-
mische Wirkungsgröße k (vor Korrektur entsprechend Frei-
wasservolumenbilanz)
θs − Tortuosität
θw ◦ Windrichtung
θCOXI − Temperaturkorrekturkoeffizient für Oxidationsrate des biolo-
gischen Sauerstoffbedarfs
θDSX − Temperaturkorrekturkoeffizient für Rate des strömungsindu-
zierten Gasaustauschs
ρa ml−3 Dichte der Luft
ρdk ml−3 Dichte des gelösten Stoffes k (auf Bilanzstoffmassenbasis)
ρk ml−3 Dichte des partikulären Stoffes k (auf Bilanzstoffmassenbasis)
ρs ml−3 Gesamtsedimentdichte
ρw ml−3 Dichte des Wasserseρanorg ml−3 Dichte der anorganischen Feststoffe (auf Feuchtmassenbasis)eρl ml−3 Dichte der Feststoffe in Feststoffgruppe l (auf Feuchtmassen-
basis)eρorg ml−3 Dichte der organischen Feststoffe (auf Feuchtmassenbasis)eρ∗org ml−3 Dichte der organischen Feststoffe (auf Trockenmassenbasis)
σl ml−2t−1 Depositionsrate zur Feststoffgruppe l
σ0l ml−2t−1 Sedimentationsrate zur Feststoffgruppe l
τ0 ml−1t−2 Sohlschubspannung
τ0n ml−1t−2 Flächengemittelte Sohlschubspannung für das Segment n (hy-
draulische Wirkungsgröße)
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τc ml−1t−2 Kritische Schubspannung für die Erosion nicht-kohäsiven Se-
diments
τc,dep ml−1t−2 Kritische Schubspannung für die Deposition kohäsiven Sedi-
ments
τc,ero ml−1t−2 Kritische Schubspannung der Erosion kohäsiven Sediments
τ∗c ml−1t−2 Kritische Schubspannung des Umschlags von Nettodeposition
zu Nettoresuspension nicht-kohäsiven Sediments
τc0 ml−1t−2 Sohlschubspannung aus Strömungseinwirkung
τre f ml−1t−2 Bezugsschubspannung der Erosion
τw0 ml−1t−2 Sohlschubspannung aus Welleneinwirkung
τwmax ml−1t−2 Maximum der Windschubspannung
ξ , ξ − Gesamter partikulärer Volumenanteil, parikulärer Volumenan-
teil des Stoffes
ζ l Wasserspiegelauslenkung
Ω l3t−1 Feststoffvolumenänderung im Segment , die nicht aus Über-
deckung herrührt
Wasserinhaltsstoffe, chemische Symbole und Formeln
Eine Auflistung der Simulationsgrößen findet sich in den Tabellen C.4 (interne Größen) und C.7
(externe Größen) im Anhang C dieser Arbeit.
A Gelöste Anionenkonzentration
AFS Abfiltrierbare Stoffe
Al Aluminium
Alk Alkalinität
BSBx Biologischer Sauerstoffbedarf in x Tagen
C Elementarer Kohlenstoff
(CH2O)6 Glucose
CO2 Kohlendioxid
DFeIIIH Anteil gelösten dreiwertigen Eisens aus Hydrolyse und Lö-
sungsgleichgewicht
DFeIIIL Anteil gelösten dreiwertigen Eisens aus Wirkung organischer
Liganden
DOC Gelöster organischer Kohlenstoff
DPO4 P0 Gelöstes Phosphat, das nicht mit der reduktiven Auflösung
von Eisen-III-Festphasen assoziiert ist
DPO4 PDFeII Gelöstes Phosphat, das mit der reduktiven Auflösung von
Eisen-III-Festphasen assoziiert ist
e− Elektron
Fe Elementares Eisen
>Fe Eisenfestphase
>FeT Gesamtkonzentration vorhandener Adsorptionsstellen an der
Oberfläche der Eisenfestphase
FeII Zweiwertiges Eisen
Formelzeichen und Abkürzungen xxix
FeIII Dreiwertiges Eisen
Fe3+
Fe(OH)2+
Fe(OH)+2
Fe(OH)−4
Fe3(OH)5+4
Fe2(OH)4+2
↑
.
.
.
Hydrolyseprodukte
des Eisens
.
.
.
↓
FeL(aq/s,col) Echt/kolloidal gelöster Eisenkomplex
>FeOH Hydroxylgruppe an der Oberfläche der Eisenfestphase
Fe(OH)3(aq) Eisenhydroxid (gelöst und hydratisiert)
Fe(OH)3(s) Eisenhydroxid (fest)
H Elementarer Wasserstoff
H2O Wasser
H3PO4 Orthophosphorsäure
H2PO−4 Dihydrogenphosphat
HPO2−4 Hydrogenphosphat
>M Konzentration freier Adsorptionsstellen an der Metalloberflä-
che
>MA Konzentration belegter Adsorptionsstellen an der Metallober-
fläche
>MT Gesamtkonzentration vorhandener Adsorptionsstellen an der
Metalloberfläche
N Elementarer Stickstoff
NH3 Ammoniak
O,O2 Elementarer Sauerstoff, Sauerstoff
OH− Hydroxid-Ion
P Elementarer Phosphor
pε Negativer dekadischer Logarithmus der Elektronenkonzentra-
tion (bzw. -aktivität)
pε◦ pε bezogen auf Normalwasserstoffelektrode
PO3−4 Orthophosphat
PON Partikulärer organischer Stickstoff
POP Partikulärer organischer Phosphor
POS Partikulärer organischer Schwefel
S Elementarer Schwefel
T SS Gesamtseston
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1 Einleitung
Die optimale Erfüllung der vielfältigen Nutzungsansprüche innerhalb eines Flusseinzugs-
gebiets stellt eine anspruchsvolle Bewirtschaftungsaufgabe dar. Nicht nur sind die un-
terschiedlichen räumlichen Einheiten, also Fließgewässerabschnitte, Standgewässer und
Grundwasserkörper, in ihren Wirkungen miteinander verknüpft. Darüber hinaus besteht
eine enge Verzahnung zwischen Aspekten der Wassermenge und der Wasserqualität.
Den natürlichen, erheblich veränderten oder künstlichen Standgewässern eines Flussge-
biets kann dabei eine Schlüsselrolle zukommen, deren Bedeutung sich weit über die Gren-
zen des individuellen Wasserkörpers hinaus erstreckt. Auf wassermengenwirtschaftlicher
Seite resultiert diese Rolle aus der Speicherung und zeitliche Umverteilung des Abflusses,
sei es z. B. als natürliche Abflussdämpfung, als technisch unterstützter Hochwasserschutz
oder als Niedrigwasseraufhöhung. In grundsätzlich ähnlicher (Speicherung, Umvertei-
lung), aber wesentlich vielschichtigerer Form gestalten sich auf Seiten der Wasserqualität
die Wirkungen auf den Stoffhaushalt. So werden z. B. Feststoffe und mit ihnen feststoffge-
bundene Nähr- und Schadstoffe typischerweise in den Standgewässern eines Flussgebiets
zurückgehalten. Auch der Sedimentkörper stellt einen aktiven Bestandteil des Gewässer-
systems dar, dem als Speicher- und Reaktionsraum insbesondere eine mittel- und lang-
fristige Bedeutung zukommt. Gegebenenfalls kann der heute immobilisierte Nähr- oder
Schadstoff bedingt durch Wechselwirkungen zwischen Freiwasser und Sediment morgen
eine zusätzliche Stoffquelle sowohl für das Standgewässer selbst als auch für das an-
grenzende Flussgebiet darstellen. In jedem Fall gilt, dass eine ganzheitliche qualitative
Betrachtung von Flussgebieten nur unter Einbeziehung der Standgewässer möglich ist.
„Flache“ Standgewässer zeichnen sich nicht in erster Linie durch eine geringe absolute
Tiefe aus, sondern durch ihre ganzjährige Neigung zur vollständigen vertikalen Durchmi-
schung der Wassersäule. Ca. 36% aller Standgewässer der Bundesrepublik Deutschland
mit Oberflächen > 0,5 km2 sind in diesem Sinne flach (MATHES et al., 2005). Der Groß-
teil dieser Gewässer liegt im Bereich der norddeutschen Tiefebene, zu der z. B. auch
das brandenburgische Einzugsgebiet der Spree zählt. Die Fokussierung auf flache Stand-
gewässer stellt nicht etwa eine Einschränkung des vermeintlich allgemeineren, „tiefen“
Falls dar. Vielmehr zeichnen sich flache Standgewässer ihrerseits durch charakteristische
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Eigenheiten aus. Dazu zählt vor allen Dingen der permanente und direkte Kontakt der
vollständig produktionswirksamen Wassersäule mit der Sedimentoberfläche. Dem Sedi-
mentkörper kommt daher eine besonders unmittelbare Bedeutung als Nähr- und Schad-
stoffpuffer zu. In Anbetracht des intensiven Nährstoffumsatzes sind flache Standgewässer
einerseits besonders von der Eutrophierungsproblematik betroffen. Anderereits zeigen sie
wegen der Speicherungswirkung des Sediments in vielen Fällen ausgesprochen langfristi-
ge Reaktionen der Wasserbeschaffenheit auf Veränderungen der externen Belastung. Ins-
besondere für flache Standgewässer und ihren Einflussbereich erfordert die nachhaltige
Bewirtschaftung daher eine langfristige Perspektive, die den zeitlichen Wirkungshorizont
der Bewirtschaftungsmaßnahmen vollständig abdeckt.
Die mathematisch-numerische Gewässergütemodellierung ist ein etabliertes Werkzeug
zur Entscheidungsunterstützung in der wasserwirtschaftlichen Maßnahmenplanung. Wie
in fast allen Bereichen der technischen Entwicklung eröffnet der fortwährende Zuwachs
an Rechenkapazitäten stetig neue Möglichkeiten. Eine Strategie besteht darin, die wach-
sende Rechenleistung für immer detailliertere, höher aufgelöste Modelle zu nutzen, die
ein immer exakteres Abbild der realen Verhältnisse liefern sollen. Die zweite Strategie,
die mit der ersten weiterhin unvereinbar ist, aber dem Nachhaltigkeitsgedanken gerech-
ter wird, liegt in der räumlichen Verknüpfung der Einzelmodelle auf Flussgebietsebene,
der Betrachtung langfristiger Simulationszeiträume und der (rechenintensiven) stocha-
stischen Quantifizierung von Modellunsicherheiten. Gerade für Standgewässer stellt die
Fokussierung auf das Einzelobjekt noch immer den allgemeinen Fall dar. Die Einbindung
von Standgewässerbausteinen in flussgebietsweite Gewässergütemodelle erfolgt selten, in
stark reduzierter Form und demzufolge nur mit begrenzter Prognosetauglichkeit.
Die vorliegende Arbeit soll einen Beitrag zur Schließung dieser Lücke leisten. Das Ziel ist
die Entwicklung eines Gewässergütemodells, das einerseits wesentliche Besonderheiten
flacher Standgewässer mit langfristigem Wirkungshorizont inhaltlich abdeckt und ande-
rerseits technisch derart gestaltet ist, dass es sich als modularer Baustein zur Einbindung
in ein übergeordnetes Flussgebietsmodell eignet.
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2 Problemstellung
2.1 Allgemeines
Das bereits formulierte, übergeordnete Ziel der vorliegenden Arbeit wird in diesem Ka-
pitel weiter präzisiert. Aus der Formulierung eines Anforderungsprofils (Kap. 2.2) und
dessen Gegenüberstellung mit den Ergebnissen eines Literaturstudiums zu existierenden
Modellen (Kap. 2.3) ergibt sich eine detaillierte Zielsetzung (Kap. 2.4) und schließlich
die weitere Vorgehensweise (Kap. 2.5).
Die Anforderungen an das Gewässergütemodell erwachsen dabei zum einen aus den An-
sprüchen der Langfristsimulation (Kap. 2.2.1), zum anderen aus den Besonderheiten fla-
cher Standgewässer (Kap. 2.2.2). Eine begriffliche Klarstellung findet jeweils innerhalb
der beiden genannten Unterkapitel statt.
2.2 Anforderungen
2.2.1 Langfristsimulation
Der Begriff der Langfristsimulation soll hier weiter gefasst werden als ein bloßer Bezug
auf den Zeithorizont der Berechnungen: Neben die eigentliche Langfristigkeit treten Inte-
grativität und Prognosetauglichkeit in einem besonderen, noch zu spezifizierenden Sinn.
Die Forderungen nach einer 1) integrativen und 2) langfristig ausgerichteten Gewässer-
bewirtschaftung ergeben sich unmittelbar aus den Grundsätzen der Nachhaltigkeit, die
KAHLENBORN & KRAEMER (1998) auf die Wasserwirtschaft übertragen. Dazu zählen
1. das Integrationsprinzip: „Wasser ist als Einheit und in seinem Nexus mit den ande-
ren Umweltmedien zu bewirtschaften.“
2. das Intergenerationsprinzip: „Der zeitliche Betrachtungshorizont bei wasserwirt-
schaftlichen Planungen und Entscheidungen muss dem zeitlichen Wirkungshori-
zont entsprechen.“
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Formal und rechtsverbindlich findet der Nachhaltigkeitsgedanke seinen Ausdruck in der
Europäischen Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL, 2000), die sich im Artikel 1 einer
„nachhaltigen Wassernutzung auf der Grundlage eines langfristigen Schutzes der vor-
handenen Ressourcen“ verschreibt. Dem Integrationsprinzip entspricht die Ausrichtung
der Bewirtschaftung auf ökologische Qualitätsziele und ihre räumliche Organisation in
Flussgebietseinheiten. Die langfristige Orientierung drückt sich im zeitlichen Wirkungs-
horizont der geforderten Maßnahmenprogramme aus: Der „gute Zustand“ der Oberflä-
chengewässer ist bis spätestens 15 Jahre nach Inkrafttreten der Richtlinie (also 2015) zu
erreichen (Art. 4, Abs. 1a). Als Begründung für Ausnahmen wird aber anerkannt, dass die
langfristige Gewässerentwicklung, ob natürlich oder mit technischer Unterstützung, auch
weitaus längere Zeiträume in Anspruch nehmen kann (Art. 4, Abs. 4a).
Aus der Forderung nach integrativen und langfristig ausgerichteten Bewirtschaftungs-
maßnahmen entsteht ein Bedarf an gleichermaßen integrativ und langfristig operierenden
Bewirtschaftungsmodellen (LIEBSCHER et al., 2002):
Integrativität ist dabei sowohl räumlich als auch inhaltlich zu gewährleisten. Räumlich
verlangt sie nach einer gesamtheitlichen Abbildung des Flusseinzugsgebiets, in der al-
le wasserwirtschaftlich relevanten Strukturelemente (Fließgewässerabschnitte, Speicher
etc.) vertreten sind. Auf dem Gebiet der Wassermengenwirtschaft werden langfristig ope-
rierende Bilanzmodelle diesem Anspruch seit Jahrzehnten gerecht (LIEBSCHER et al.,
2002). Bekannte Vertreter dieser Modelle sind z.B. RIBASIM (WL|DELFT, 2002) und
WBalMo (ehemals ArcGRM; WASY, 2003; WALTHER et al., 2004). Die Forderung nach
inhaltlicher Integrativität bedeutet aber, dass Wassermenge und Wassergüte nicht isoliert
voneinander betrachtet werden können. Gekoppelte Mengenbilanz-Gewässergütemodelle
sind nach wie vor selten (SCHLAEGER, 2003). Insbesondere die Einbindung von Standge-
wässergütemodellen in komplette Flussgebietsmodelle ist bisher weitgehend unterblieben
(LIEBSCHER et al., 2002). Ein Gewässergütemodell für flache Standgewässer leistet dem-
nach einen Beitrag zur Integrativität, wenn es für die Einbindung in Flussgebietsmodelle
konzipiert wird. Die wesentlichen dazugehörigen Herausforderungen sind Modularität
und ein automatisierter Zeitskalen- und Datentransfer zwischen den unterschiedlichen
Modellebenen.
Langfristigkeit im Sinne des Nachhaltigkeitsgedankens bezieht sich auf den Wirkungs-
horizont eines wasserwirtschaftlichen Eingriffs. Gerade in Standgewässern kann die Re-
aktion auf Belastungsänderungen wegen der Wechselwirkungen mit dem Sedimentkörper,
der als interner Speicher fungiert, über Jahre und Jahrzehnte andauern (MARSDEN, 1989;
SEO & CANALE, 1999; SØNDERGAARD et al., 2003). In einer Langfristsimulation sind
daher insbesondere die Quellen möglicher Langfristeffekte explizit zu berücksichtigen,
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während die detaillierte Auflösung kurzfristiger Ereignisse von geringerem Interesse ist,
sofern sie die Gewässerentwicklung nicht nachhaltig beeinträchtigen.
Prognosetauglichkeit stellt im speziellen Fall der langfristigen Gewässergütemodellie-
rung auf Flussgebietsebene eine besondere Herausforderung dar. Ursachen dafür sind
1) die Unsicherheit zukünftiger Randbedingungen, 2) die zum Zeitpunkt der Modellent-
wicklung unbekannte Vielfalt möglicher zukünftiger Systemzustände und 3) die inhä-
rente Unsicherheit hochgradig parametrisierter Modellformulierungen, die gerade in der
Gewässergütemodellierung gebräuchlich sind. Insgesamt ist eine Prognose unter diesen
Umständen nur als wahrscheinlichkeitsbehaftete Aussage über zukünftige Systemzustän-
de sinnvoll. Prognosetauglichkeit im Sinne dieser Arbeit verlangt dann 1) die Eignung für
die Anwendung stochastischer Simulationsverfahren bei 2) hinreichender Extrapolations-
fähigkeit und 3) weitestmöglicher Begrenzung der modellinhärenten Unsicherheit.
Stochastische Langfristprognosen werden in der Wassermengenwirtschaft seit Jahren er-
folgreich nach dem Monte-Carlo-Prinzip betrieben, das auf der multiplen Wiederholung
der Langfristsimulation für Einzelrealisationen der streuenden Randbedingungen und an-
schließender statistischer Auswertung der Ergebnisse beruht (GRÜNEWALD et al., 2001).
Die Fortführung dieses Prinzips nach Ankopplung von Gewässergütemodulen zu allen
Strukturelementen eines Flussgebiets stellt an jedes einzelne Modul die Anforderung
größtmöglicher Rechenzeitökonomie. In Abbildung 2.1 wird dies beispielhaft für eine
Prognoserechnung mit 100 Realisationen über 50 Jahre à 12 Monate konkretisiert. Um
mit zehn Modulen eine Gesamtlaufzeit von einem Tag zu erreichen, müssen die Laufzei-
ten der Einzelmodule bei ca. 0,15 Sekunden (je Monat) liegen. Bei einer Modullaufzeit
von einer Sekunde wächst der Gesamtrechenzeitbedarf bereits auf eine Woche.
Die Forderung nach hinreichender Extrapolationsfähigkeit spricht für eine im Kern deter-
ministische Modellformulierung, die sich auf eine mathematische Beschreibung der zu-
grunde liegenden physikalischen, chemischen und biologischen Transformationsprozesse
stützt (SCHLAEGER, 2003). Demgegenüber beruhen empirische Ansätze auf der Analyse
existierender Datenbestände und der Reproduktion darin erkennbarer Muster. Die Über-
tragbarkeit auf Systemzustände jenseits der genutzten Datengrundlage ist limitiert.
Die Begrenzung der modellinhärenten Unsicherheit verlangt ein optimales Maß an Mo-
dellkomplexität. Mit zunehmender Prozessparametrisierung, d.h. wachsender Anzahl von
Modellparametern, kann zwar die Anpassung an bekannte Datenbestände verbessert wer-
den; im Sinne der Fehlerfortpflanzung wächst mit der Unsicherheit jedes einzelnen Mo-
dellparameters aber auch die Unsicherheit des Ergebnisses (HÅKANSON, 1995). Die op-
timale Modellkomplexität ist im Einzelfall schwer zu ermitteln. Sie muss einerseits die
Beantwortung der relevanten Fragestellungen ermöglichen, andererseits an die vorhan-
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Abbildung 2.1: Gesamtlaufzeit [Tage] eines hypothetischen Flusseinzugsgebietsmo-
dells in Abhängigkeit von der Anzahl verknüpfter Module und deren Einzellaufzeit
(für: 100 Realisationen nach dem Monte-Carlo-Prinzip über 50 Jahre à 12 Monate)
dene Datenlage angepasst sein (IMBODEN, 1982). Dem entspricht der von SCHLAEGER
(2003) zitierte Grundsatz, ein Modell im Ausgang stets so einfach zu gestalten wie mög-
lich. Komplexere Formulierungen kommen in Frage, wenn die dazugehörigen Parameter
durch Untersuchungen abgesichert, also mit geringer eigener Unsicherheit behaftet sind.
2.2.2 Flache Standgewässer
a) Räumliche Auflösung
Die Anforderungen an die räumliche Auflösung sind in der vertikalen und in den horizon-
talen Raumrichtungen zu definieren. Vertikal erstreckt sich das Gewässersystem sowohl
über die Wassersäule als auch über das Sediment.
Die Anforderungen an die räumliche Auflösung der Wassersäule führen über die Defi-
nition flacher Standgewässer, die PADISÁK & REYNOLDS (2003) sowohl nach physika-
lisch-chemischen als auch nach ökologischen Gesichtspunkten vornehmen. Das wesent-
liche Kriterium für „Flachheit“, das alle übrigen Charakteristika nach sich zieht, ist dem-
nach die ganzjährige Vulnerabilität gegenüber vollständiger vertikaler Durchmischung.
Eine Stratifizierung ist demnach zwar nicht ausgeschlossen, wird aber durch windindu-
zierte Strömung mühelos aufgebrochen („Polymixis“). Sie tritt allenfalls kurzfristig bei
geringer Wasserbewegung und großer Wärmezufuhr über die Oberfläche auf.
Auf Grundlage der Wedderburn-Zahl W , die ein Maß für die Schichtungsstabilität eines
Standgewässers darstellt und sich für einen zweilagig stratifizierten Wasserkörper aus dem
Kräftegleichgewicht von Wind und barokliner Druckdifferenz herleiten lässt (IMBERGER
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& PATTERSON, 1990), entwickeln PADISÁK & REYNOLDS (2003) auf empirischem Weg
ein Kriterium für Polymixis, d.h. das Vorliegen eines Flachsees. Die Beziehung, deren Da-
tenbasis auf einen Bereich von 0,05 km≤ Fw ≤ 5 km beschränkt ist, resultiert aus der Be-
dingung, dass die zu erwartende Mächtigkeit der winddurchmischten Oberflächenschicht
größer ist als die Wassertiefe (W < 1):
Hmax [m]< 8,41 ·
È
Fw [km] (0,05 km≤ Fw ≤ 5 km). (2.1)
Darin ist Hmax die maximale Tiefe des Gewässers und Fw die Streichlänge des Windes.
Die von der Länderarbeitsgemeinschaft Wasser herausgegebene Richtlinie zur Gewäs-
serbewertung stehender Gewässer (LAWA, 1998) enthält eine empirisch basierte Formel
zur Berechnung der theoretischen Epilimniontiefe1 Hepi auf der Grundlage der effektiven
Länge und Breite des Gewässers, Le f f und Be f f :
Hepi [m] = 5,81 ·

Le f f [km]+Be f f [km]
2
0,28
(2.2)
Le f f ist die größte Längsausdehnung der Seefläche über freier Wasserfläche, Be f f die
größte Ausdehnung im rechten Winkel dazu. Der Mittelwert ist wiederum ein Maß für
die Angriffsmöglichkeit des Windes. Eine stabile Schichtung ist für Hmax > 1,5 ·Hepi zu
erwarten (LAWA, 1998). Umgekehrt stellt dann
Hmax [m]< 8,72 ·

Le f f [km]+Be f f [km]
2
0,28
(2.3)
ein alternatives Kriterium für Polymixis dar. Eine dritte Variante ergibt sich, wenn statt
Gleichung 2.2 die wiederum von PADISÁK & REYNOLDS (2003) zitierte empirische Epi-
limniontiefe
Hepi [m] = 4,4 ·
s
Le f f [km]+Be f f [km]
2

0,5 km≤ Le f f ,Be f f ≤ 7,5 km
Ł (2.4)
verwendet wird:
Hmax [m]< 6,6 ·
s
Le f f [km]+Be f f [km]
2

0,5 km≤ Le f f ,Be f f ≤ 7,5 km
Ł
. (2.5)
Alle drei Kriterien (Gln. 2.1, 2.3 und 2.5) sind strukturell ähnlich und gemeinsam in Ab-
bildung 2.2 dargestellt. Eine definitive Entscheidung über das vertikale Durchmischungs-
verhalten lässt sich anhand keines der Kriterien treffen, denn stets ist die gesamte Morpho-
logie des Gewässers zu betrachten (PADISÁK & REYNOLDS, 2003). Generell zeigt sich
1Bei vertikaler thermischer Schichtung bezeichnet das Epilimnion die wärmste, durch Windeinwirkung
mehr oder weniger homogen durchmischte Oberflächenschicht des Wasserkörpers. Darunter liegt ein Be-
reich mit einem steilen Temperaturgradienten (Sprungschicht oder Metalimnion), in noch größerer Tiefe
folgt das Hypolimnion (SCHWOERBEL, 1999).
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Abbildung 2.2: Grafische Darstellung der empirischen Kriterien für Polymixis nach
den Gleichungen a) 2.1, b) 2.3 und c) 2.5
aber, dass die „Flachheit“ eines Standgewässers keine Frage der absoluten Wassertiefe
ist, sondern gleichermaßen von der Größe der windexponierten Oberfläche abhängt. Eine
besondere Stellung kommt daher den wenig tiefen, aber auch nur sehr kleinen Weihern zu
(Oberfläche bis 10 ha): Wegen der geringen Windexposition können hier Stratifizierungs-
erscheinungen auch bei Wassertiefen von wenigen Metern so lange anhalten, „dass sich
sogar erhebliche chemische Schichtungen (...) ausbilden“ (FRIEDRICH, 1982).
Im Normalfall geht die regelmäßige Durchmischung aber mit einer vertikalen Homo-
genisierung der chemischen Beschaffenheit und einer minimalen Habitatdifferenzierung
einher (FRIEDRICH, 1982; PADISÁK & REYNOLDS, 2003). Im Einklang mit der Forde-
rung nach geringstmöglicher Modellkomplexität (Kap. 2.2.1) ist es daher konsequent, auf
eine räumlich differenzierte Auflösung der Wassersäule zu verzichten. Die Effekte, die
auch kurzfristige chemische Stratifizierungserscheinungen auf den diffusiven Stoffaus-
tausch zwischen Wassersäule und Sediment haben können, sind auf anderem Wege zu
parametrisieren, sofern ihnen eine langfristige Bedeutung zukommt.
Das Sediment spielt gerade in flachen Standgewässern eine besonders wichtige Rolle
als Nährstoffpuffer und „Umsatzreaktor“, weil es im ständigen Kontakt und in intensiver
Wechselwirkung mit der gesamten durchmischten Wassersäule steht. Der Abbau orga-
nischen Materials in der Oberflächenschicht stellt den Antrieb für die Rücklösung von
Nährstoffen dar (SCHEFFER, 1998). Die Verdünnungsrate der aktiven Oberflächenschicht
ist maßgeblich für das Langfristverhalten der Sedimentzusammensetzung und ihrer Wir-
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kung auf die Wassersäule (LIJKLEMA, 1993). Die Modellierung des Sedimenteinflusses
ist also unabdingbar. Unterschiedliche Strategien dazu fassen SOETAERT et al. (2000)
zusammen. Wesentliche Kategorien sind a) die explizite Berücksichtigung des Sediment-
körpers als eigenständiger Bilanzraum innerhalb der Systemgrenzen und b) die Vorgabe
berechneter oder gemessener Randbedingungen in der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche
(z.B. Nährstoffzustrom); der Sedimentkörper liegt in diesem Fall außerhalb der System-
grenzen. Während die zweite Kategorie über kürzere Zeiträume ggf. den Vorteil der un-
mittelbaren Anknüpfung an Messdaten bietet, ist sie für mittel- und langfristige Betrach-
tungen ungeeignet, in denen zunehmende Abweichungen der Sedimenteigeschaften von
den gemessenen Größen zu erwarten sind. Langfristsimulationen erfordern die explizite
Berücksichtigung des Sedimentkörpers nach Kategorie a) (SOETAERT et al., 2000; LIJK-
LEMA, 1993; SEO & CANALE, 1996).
Die Vorgänge innerhalb des Sediments sind in vertikaler Richtung kleinräumig differen-
ziert. Die vollständige Auflösung der Prozesse ist Gegenstand sedimentdiagenetischer
Modelle (z.B. BOUDREAU, 1996). Deren Kopplung an Modelle für die Wassersäule ist
möglich, aber mit einer Vervielfachung des Rechenaufwands und numerischen Heraus-
forderungen verbunden (SOETAERT et al., 2000). Ähnlichen Erfolg in der Abbildung
von Langfristeffekten bei größerer Ökonomie und geringerer Komplexität sprechen SOE-
TAERT et al. (2000) vertikal integrierten Einschichtsedimentmodellen zu. Eine wesent-
liche Einschränkung ist, dass die Effekte chemischer Speziationsprozesse2, die von der
vertikalen Heterogenität abhängen, auf anderem Wege parametrisiert werden müssen.
Während vertikale Homogenität unter den oben genannten Einschränkungen als charak-
terisierendes Merkmal flacher Standgewässer unterstellt werden soll, trifft dies in den
lateralen Raumrichtungen nicht zu. Vor allem in Talsperren sind selbst bei einfacher
morphologischer Struktur Gradienten der Wasserqualität und der Bioaktivität zu erwar-
ten (FRIEDRICH, 1982). Auch in der Sedimentbeschaffenheit ist laterale Heterogenität
ein bekanntes Phänomen mit entsprechenden Konsequenzen für die Sediment-Freiwasser-
Wechselwirkungen (LIJKLEMA, 1993). Die Auflösung markanter Heterogenitäten sollte
möglich sein, weil sie ansonsten als Unsicherheit in die Modellparametrisierung einflie-
ßen (KOPMANN & MARKOFSKY, 2000).
b) Hydrodynamik
Zur Abbildung lateraler Heterogenitäten ist nicht nur eine entsprechende räumliche Auf-
lösung, sondern auch eine korrekte Quantifizierung der strömungsbedingten Durchmi-
schung erforderlich, also des Austauschs zwischen den räumlichen Einheiten.
2Die Speziation bezeichnet die Aufteilung eines Moleküls oder Ions in die Formen (Spezies), in denen
es in der Lösung tatsächlich vorliegt (STUMM & MORGAN, 1996).
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Von ganz besonderer Bedeutung für flache Standgewässer ist die intensive Dynamik von
Sedimentation und Resuspension, die wegen der fehlenden Trennung von Oberflächen-
und Tiefenwasser stets die gesamte Wassersäule betrifft und maßgeblich am Nähr- und
Schadstoffaustausch zwischen Sediment und Freiwasser beteiligt ist (SCHEFFER, 1998).
Neben strömungsinduzierten Schubspannungen sind in flachen Standgewässern Schub-
spannungen aus Oberflächenwellen zu berücksichtigen, deren Wirkung im Flachwasser
bis in die Sediment-Freiwasser-Grenzfläche reichen kann (JIN & JI, 2004; WETZEL,
2001).
In Anbetracht dieser und weiterer Wechselwirkungen zwischen Strömung und Wasser-
qualität sind die Effekte der Hydrodynamik nicht zu vernachlässigen. Wegen der hö-
heren zeitlichen und räumlichen Auflösungsanforderungen verursachen aber gerade die
hydrodynamischen Berechnungen in gekoppelten langfristigen Strömungs- und Wasser-
qualitätssimulationen den überwiegenden Teil des Rechenzeitbedarfs (RAJAR & CETINA,
1997). Unter dem Primat größtmöglicher Rechenzeitökonomie (Kap. 2.2.1) sind daher al-
ternative Wege zur Berücksichtigung der Hydrodynamik zu finden.
c) Güteprozesse
Die chemischen, biologischen und ökologischen Zusammenhänge sind auch in flachen
Standgewässern außerordentlich vielfältig und komplex. Ein Kernproblem der Gütebe-
wirtschaftung stellt die Eutrophierung dar (NIXDORF et al., 2004), also „die Steigerung
der pflanzlichen Primärproduktion, hervorgerufen durch eine Zunahme der Nährstoffkon-
zentration oder eine erhöhte Nutzbarkeit der Nährstoffe im Gewässer“ (SCHWOERBEL,
1999). Die Auswahl modellierter Gewässergüteparameter und -prozesse muss einerseits
dem Primat minimaler Modellkomplexität gerecht werden, andererseits sollen sich Fra-
gestellungen der Eutrophierung beantworten lassen.
In dieser Hinsicht spielt der Pflanzennährstoff Phosphor eine besonders wichtige Rolle
(SCHEFFER, 1998): Wesentlich häufiger als z.B. Stickstoff wird er mit der Limitierung
der Primärproduktion in Verbindung gebracht, die ihrerseits die Grundlage der restlichen
Nahrungskette darstellt. Gerade der Phosphor-Haushalt zeigt außerdem oft den größten
Widerstand gegenüber Sanierungsbemühungen. Eine Ursache ist in flachen Standgewäs-
sern wiederum der intensive und direkte Kontakt der Wassersäule mit dem Sediment, das
als Puffer für Phosphat fungiert. Wesentlich sind daran Adsorptions- und Desorptionspro-
zesse beteiligt. Die Hydroxide der Metalle Eisen und Aluminium stellen die wesentlichen
Sorbenten3dar (LIJKLEMA, 1993), in der Regel ist das Eisen der dominante Bindungs-
partner (SCHEFFER, 1998). In empirischen Studien ist das Phosphor-Rücklösungsverhal-
ten flacher Standgewässer daher mit dem Verhältnis von Gesamteisen zu Gesamtphos-
3An der Oberfläche von Sorbenten wird das Sorbat adsorbiert (SCHACHTSCHABEL et al., 1998).
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phor korreliert (JENSEN et al., 1992). Die Simulation des Langfristverhaltens erfordert
im Rahmen der Sedimentbilanzierung (Kap. 2.2.2a) insbesondere eine Erfassung der ver-
änderlichen Adsorptionskapazität für Phosphat (LIJKLEMA, 1993).
Das Eisen als Simulationsgröße und die Eisen-Phosphat-Interaktion als Prozess mit
langfristigem Wirkungspotenzial verlangen daher besondere Aufmerksamkeit. Unterstri-
chen wird diese Anforderung durch die Bedeutung, die dem Eisen als bergbauspezifi-
schem Wasserinhaltsstoff zukommt (SCHLAEGER, 2003) - also in Flusseinzugsgebieten
wie dem der Spree, die infolge massiver anthropogener Eingriffe besonderer wasserwirt-
schaftlicher Bemühungen und Werkzeuge bedürfen.
2.2.3 Zusammenfassung
Die in den vorangegangenen Abschnitten formulierten Anforderungen an ein Langfristge-
wässergütemodell für flache Standgewässer sind in Tabelle 2.1 zusammengefasst. Durch
Tabelle 2.1: Anforderungen an ein Langfristgewässergütemodell für flache Standge-
wässer (Zusammenfassung, Erläuterungen im Text)
Motiv Anforderungen
Integrativität Eignung zur Einbindung in ein Flussgebietsmodell:
• Modularität
• Schnittstelle für Skalen- und Datentransfers
Langfristigkeit • Berücksichtigung maßgeblicher Langfristeffekte mit
höherer Priorität als kurzfristige Detailschärfe
Prognosetauglichkeit • Rechenzeitökonomie als Grundlage für die Eignung
zur stochastischen Monte-Carlo-Simulation
• Extrapolationsfähigkeit (deterministischer Ansatz)
• minimale Modellkomplexität
Zweckmäßige
räumliche Auflösung
• homogene Wassersäule
• Berücksichtigung des Sedimentkörpers
(vertikal gemittelt)
• laterale Strukturierbarkeit
Hydrodynamische
Effekte auf die
Gewässergüte
• Quantifizierung der lateralen Durchmischung
• Erfassung der Dynamik von Sedimentation und
Resuspension (strömungs- und welleninduzierte
Schubspannungen)
• Erfassung weiterer Wechselwirkungen
• rechenzeitökonomischer Kopplungsansatz
Langfristig wirksame
Güteprozesse
• Einbindung von Eisen
• Berücksichtigung der Eisen-Phosphat-Interaktion
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ein Literaturstudium soll im folgenden Schritt geprüft werden, zu welchem Grad existie-
rende Modelle diesem Anforderungsprofil genügen.
2.3 Existierende Modelle
Die Gewässergütemodellierung in Seen und Talsperren wird seit den 1960er Jahren betrie-
ben. Entsprechend groß ist bis heute die Anzahl existierender Modelle. Im Rahmen der
vorliegenden Arbeit kann eine vollständige Zusammenstellung weder geleistet werden,
noch wäre sie zielführend. Einen Überblick über die frühe Entwicklung der Gewässer-
gütemodellierung liefert ORLOB (1983), die Ergebnisse einer umfassenden Recherche zu
aktuellen Modellen präsentieren ARHONDITSIS & BRETT (2004).
Der Schwerpunkt der folgenden Auswertung liegt auf a) möglichst aktuellen Studien zu
b) flachen Standgewässern und c) besonders prominenten Anwendungsobjekten mit brei-
ter Präsenz in der Literatur. Eine Übersicht enthält die Tabelle 2.2, deren Zeilen nach der
Länge des maximalen dokumentierten Simulationszeitraums sortiert sind (Spalte 5). Die
Spalten 2 bis 4 enthalten grobe Angaben zur Morphologie des untersuchten Wasserkör-
pers (Spalte 1), die mit Abbildung 2.2 eine überschlägliche Einordnung als „flaches“ oder
„tiefes“ Standgewässer erlauben. Demzufolge sind auch einige Studien zu tiefen Stand-
gewässern aufgeführt (schattiert in Tab. 2.2). Diesen Arbeiten kommt jeweils eine beson-
dere Bedeutung zu, und zwar a) als exponierter Repräsentant der deutschen Forschungs-
landschaft (Modell SALMO, TU Dresden, ROLINSKI et al., 2005), b) als hoch aufgelö-
stes Komplexmodell mit gleichzeitig langfristigem Zeithorizont (CIOFFI & GALLERA-
NO, 2000), c) als Baustein für die integrative Flussgebietsmodellierung (DAHL & PERS,
2004) oder d) wegen der außerordentlichen Länge des Simulationszeitraums (CHAPRA &
CANALE, 1991; SEO & CANALE, 1999).
Nicht tabelliert, weil noch weiter vom Schwerpunkt der Auswertung entfernt, sind fol-
gende Arbeiten, die aus Gründen der Vollständigkeit erwähnt werden sollen. LINDEN-
SCHMIDT et al. (2004) sowie WODRICH et al. (2005) setzen als Bestandteil des inte-
grativen Flussgebietsmanagements für die Saale das auch in dieser Arbeit als Entwick-
lungsgrundlage genutzte Modellsystem WASP der US Environmental Protection Agency
(AMBROSE et al., 1993) zur Schwebstofftransport- und Gewässergütesimulation in der
Stauhaltung Calbe ein. Sie beschränken sich aber auf einen kurzfristigen Simulationszeit-
raum (24 Stunden), gehen von eindimensionalen Fließgewässerverhältnissen aus, behan-
deln Feststofftransport und Eutrophierung getrennt und nehmen insbesondere die Defizi-
te der WASP-Originialversion bei der Feststofftransportmodellierung in Kauf (konstan-
te Sedimentations- und Resuspensionsgeschwindigkeiten, vgl. Kap. 3.1). WEIHRAUCH
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(2001) erweitert das zweidimensional-vertikale Modell CE-QUAL-W2 (COLE & BU-
CHAK, 1995) mit dem Ziel, am Beispiel der tiefen (max. 40 m) Möhnetalsperre Wege
zur Ableitung von Wasserbeschaffenheitsinformationen aus Fernerkundungsdaten zu er-
schließen. Im Zentrum der Untersuchung stehen die longitudinalen Oberflächenverteilun-
gen der Wassertemperatur und des Phytoplankton. Simulationen bleiben mit dem hoch
aufgelösten Modell auf einen Zeitraum von insgesamt knapp zwei Jahren beschränkt.
Im Folgenden werden die Eintragungen in den Spalten 6 bis 13 der Tabelle 2.2 weiter
diskutiert, die an das Anforderungsprofil nach Tabelle 2.1 geknüpft sind. Alle Angaben
beziehen sich ausschließlich auf die benannten Quellen und sind nicht als Wertung zu
verstehen.
Zunächst ist festzustellen, dass die räumliche Auflösung des Freiwasserkörpers in al-
len denkbaren Komplexitätsstufen erfolgt. Vollständig dreidimensionale Berechnungen
mit vertikaler und horizontaler Strukturierung zeigen z.B. KOPMANN & MARKOFSKY
(2000), CHEN & SHENG (2005) und MUHAMMETOGLU & SOYUPAK (2000). STRAUSS
& RATTE (2002) verwenden einen vertikal-eindimensionalen Ansatz im flachen und klei-
nen Alsdorfer Weiher. JAMES & BIERMAN (1995), SAGEHASHI et al. (2001) und VAN
PUIJENBROEK et al. (2004) simulieren den Lake Okeechobee, eine Bucht des ungarischen
Plattensees und verschiedene niederländische Flachseen als vollständig durchmischte Re-
aktoren (0-dimensional). Keineswegs wird also die Flachheit des Wasserkörpers grund-
sätzlich als Argument für den Verzicht auf eine vertikale Auflösung der Wassersäule vor-
gebracht. Vielmehr verfolgen die hoch aufgelösten Studien das Ziel, die kurzfristige und
kleinräumige Dynamik von Rücklösungs- und Resuspensionseffekten zeitlich und räum-
lich korrekt zu erfassen (STRAUSS & RATTE, 2002; CHEN & SHENG, 2005). Demge-
genüber sind die räumlich weniger stark strukturierten Modelle durchweg auf längerfri-
stige Zeithorizonte ausgerichtet: Mit Ausnahme der hoch aufgelösten Berechnungen von
CIOFFI & GALLERANO (2000) fällt auf, dass Simulationszeiträume ≥ 10 a nahezu aus-
schließlich mit homogener Wassersäule (bzw. Zweischicht-Ansätzen für tiefe, geschich-
tete Gewässer) und ohne horizontale Strukturierung durchgeführt werden (z.B. JAMES &
BIERMAN, 1995; JANSE, 1997).
Der Großteil der recherchierten Modelle bestätigt außerdem die im Sinne von SOETAERT
et al. (2000) und LIJKLEMA (1993) formulierte Anforderung, nach der Langfristsimula-
tionen den Sedimentkörper einschließen sollten: Ohne eine Sedimentbilanzierung wer-
den fast ausschließlich kurzfristige Simulationen über Monate oder wenige Jahre durch-
geführt (z.B. STRAUSS & RATTE, 2002; ROLINSKI et al., 2005). In den Ausnahmefällen
nach Tabelle 2.2 sprechen die Autoren den verwendeten Modellen die langfristige Pro-
gnosetauglichkeit selbst ab (JAMES & BIERMAN, 1995; DAHL & PERS, 2004). Über Si-
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Tabelle 2.2: Überblick über recherchierte Modelle (weitere Erläuterungen im Text)
Gewässer: 1) Müggelsee (Berlin), 2) Lake Okeechobee (Florida, USA), 3) Mogan Lake (Türkei), 4) Alsdorfer
Weiher (NRW), 5) Talsperre Quitzdorf (Sachsen), 6) Saidenbach-Talsperre (Sachsen), 7) Lake Piediluco (Ita-
lien), 8) Plattensee (Ungarn), 9) Lake Vänern (Schweden), 10) Lake Loosdrecht und andere (Niederlande),
11) Shagawa Lake (Minnesota, USA);
Legende zu Spalte: 6) • horizontale Strukturierung, × keine horizontale Strukturierung, 7) • vertikale Struk-
turierung,× keine vertikale Strukturierung, 8) • mehrere Schichten, ◦ eine Schicht,× nicht abgebildet, 9) •
gekoppelte Strömungs- (3D/2D) bzw. Turbulenzberechnung (1D), ◦ Oberflächenwellenmodell,× keine, 10) •
an Hydrodynamik angebunden, × nicht angebunden 11) × nicht explizit berücksichtigt, 12) • stochastisch
(Monte-Carlo), ◦ Szenarien, × keine Prognoserechnungen, 13) • Einbindung möglich, × Einbindung nicht
möglich;
Fußnoten: 1) Bilanzierung möglich, aber nicht zur Berechnung der Stoffrücklösung verwendet, 2) Angaben
bezogen auf „HBV-NP“ Seenmodul, 3) separat für die beiden Hauptbecken, 4) für Lake Loosdrecht, 5) Bilan-
zierung, aber keine Angaben zur Berechnung von Stoffumsatz und -rücklösung, 6) Langfristtauglichkeit von
den Autoren abgesprochen 7) nur Hypolimnion wird aufgelöst, 8) Einbindung indirekt in Form eines trainier-
ten neuronalen Netzwerks
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mulationszeiträume ≥ 10 a wird der Sedimentkörper dabei meist vereinfacht als vertikal
unstrukturierter, durchmischter Reaktor angenommen und auf die aktive, am Sediment-
Freiwasser-Austausch beteiligte Oberflächenschicht beschränkt (SAGEHASHI et al., 2001;
JANSE & ALDENBERG, 1990; CHAPRA & CANALE, 1991).
Bei der Bilanzierung des Sedimentkörpers ist die „Verdünnungsrate“ infolge sukzessiver
Sedimentüberdeckung für das Langfristverhalten entscheidend (LIJKLEMA, 1993). In kei-
ner der betrachteten Studien mit Sedimentbilanzierung wird die Sedimentüberdeckung al-
lerdings geschlossen aus Erhaltungsgleichungen für den Sedimentkörper hergeleitet (vgl.
z.B. BOUDREAU, 1996, oder DITORO, 2001). Stattdessen sind Parametrisierungen ge-
bräuchlich, deren Koeffizienten durch Messungen eingegrenzt oder im Rahmen der Ka-
librierung bestimmt werden müssen, so z.B. konstante Überdeckungsgeschwindigkeiten
(KOZERSKI & DVO ˘RÁKOVÁ, 1982; CHAPRA & CANALE, 1991) oder sedimentierende
Feststoffanteile mit unmittelbarem Übergang in das inaktive Dauersediment (JANSE &
ALDENBERG, 1990; SAGEHASHI et al., 2001). Die Charakteristik des Langfristverhal-
tens unterliegt somit der Unsicherheit in der Festlegung dieser Modellkoeffizienten.
Die Anbindung hydrodynamischer Teilmodelle hängt mit der räumlichen Modellstruk-
tur eng zusammen. Die räumliche Auflösung des Freiwasserkörpers erfordert die Quan-
tifizierung der vertikalen (1D) und ggf. lateralen (2D/3D) Durchmischung und somit ei-
ne gekoppelte Berechnung von Wasserqualität und Hydrodynamik. KOPMANN & MAR-
KOFSKY (2000) sowie CHEN & SHENG (2005) lösen daher neben Stofftransport und
-umsatz auch die dreidimensionalen bzw. zweidimensional-tiefengemittelten Strömungs-
gleichungen. STRAUSS & RATTE (2002) sowie ROLINSKI et al. (2005) quantifizieren
den turbulenten Vertikalaustausch mittels eindimensional-vertikaler hydrodynamischer
Teilmodelle (z.B. BAUMERT et al., 2005). Erst die Annahme permanent-vollständiger
Durchmischung des Freiwasserkörpers erlaubt es, auf die rechenintensive Auswertung
der Hydrodynamik komplett zu verzichten (PETZOLDT et al., 2005; KOZERSKI et al.,
1984; SAGEHASHI et al., 2001; JANSE, 1997; JAMES & BIERMAN, 1995). Gerade bei
bekannter Existenz lateraler Gradienten in Wasser- und Sedimentbeschaffenheit wird die
Zulässigkeit dieser Annahme allerdings in Frage gestellt und der Bedarf nach einer late-
ralen Differenzierung geäußert (JAMES & BIERMAN, 1995; JAMES et al., 1997).
Die vollständige Vernachlässigung hydrodynamischer Effekte erstreckt sich in den mei-
sten Fällen außerdem nicht nur auf die Durchmischungswirkung, sondern auch auf Ero-
sions- und Resuspensionsmechanismen, betrifft also die in flachen Standgewässern be-
sonders bedeutende Sediment-Freiwasser-Interaktion. Die Resuspension von Feststoffen
wird in diesen Fällen meist über konstante Modellparameter beschrieben (z.B. Resuspen-
sionsraten oder -geschwindigkeiten; SAGEHASHI et al., 2001; SAGEHASHI et al., 2000;
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JAMES & BIERMAN, 1995; JANSE, 1997; CHAPRA & CANALE, 1991). JAMES et al.
(1997) erkennen die besondere Bedeutung der Feststofftransportdynamik im flachen Lake
Okeechobee und verknüpfen eigenen Angaben zufolge erstmals einen expliziten, hydro-
dynamisch gekoppelten Resuspensionsansatz (Auslösung durch Oberflächenwellen) mit
einem Eutrophierungsmodell. Erst von CHEN & SHENG (2005) werden vergleichbare
Bemühungen in einem zeitlich und räumlich hoch aufgelösten Kontext fortgeführt.
Insgesamt fällt auf, dass Simulationszeiträume > 10 a in der Regel auf Modelle ohne
angebundene Hydrodynamik (Ausnahme: CIOFFI & GALLERANO, 2000) und ohne ex-
plizite Ansätze für Erosion bzw. Resuspension beschränkt sind, d.h. tendenziell vernach-
lässigen die zur Langfristsimulation flacher Standgewässer eingesetzten Modelle hydro-
dynamische Effekte.
Eisen ist in keinem der recherchierten Modelle explizit als Simulationsgröße enthal-
ten. Demzufolge kann auch die Eisen-Phosphat-Interaktion kein expliziter Modellbe-
standteil sein. Diese Erkenntnis bedeutet allerdings nicht, dass sich das Eisen und seine
Wechselbeziehungen zu eutrophierungsrelevanten Wasserinhaltsstoffen einer Modellie-
rung grundsätzlich entzögen. Ansätze zur Modellierung von Eisen entwickelt SCHLAE-
GER (2003) z.B. für bergbaubeeinflusste Fließgewässer, verzichtet bei anzunehmender
guter Sauerstoffversorgung aber auf reduktive Teilprozesse und bildet in Anbetracht der
nur sekundären Eutrophierungsproblematik die Wechselwirkungen mit Phosphat verein-
facht über eine eisenabhängige Sedimentationsrate ab. Detaillierte Modelle des Eisen-
transports und -umsatzes existieren außerdem mit Beschränkung auf den Sedimentkörper
(VAN CAPELLEN & WANG, 1996; DHAKAR & BURDIGE, 1996), z.T. unter spezieller
Berücksichtigung der Eisen-Phosphat-Interaktion (SCHAUSER et al., 2004; ISHIKAWA
& NISHIMURA, 1989). Für die unmittelbare Anbindung an ein langfristig ausgerichte-
tes Gesamtgewässergütemodell sind diese Ansätze vor allem wegen ihrer räumlichen und
zeitlichen Auflösungsanforderungen allerdings zu komplex.
Unter den Standgewässermodellen nach Tabelle 2.2 ist es ein gängiges Verfahren, die
adsorptive Bindung von Phosphat auch ohne explizite Modellierung der potenziellen Sor-
benten in Form einer Simulationsgröße partikuläres anorganisches Phosphat (oder ana-
log) zu berücksichtigen (z.B. CHEN & SHENG, 2005; CIOFFI & GALLERANO, 2000;
JANSE et al., 1992). Ohne Bilanzierung der Sorbenten ist es allerdings nicht möglich,
langfristige Veränderungen der Adsorptionskapazität des Sedimentkörpers zu berechnen
(LIJKLEMA, 1993). In Gewässern, deren Phosphor-Retentionsvermögen durch anthro-
pogene Eingriffe in den Haushalt potenzieller Sorbenten geprägt ist, lassen gerade der-
artige Veränderungen Eutrophierungseffekte erwarten. Untersuchungen zur langfristigen
Gewässerreaktion auf eine veränderte Nährstoffbelastung sind verbreitet (z.B. CIOFFI &
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GALLERANO, 2000; JANSE et al., 1992; SAGEHASHI et al., 2001; DAHL & PERS, 2004).
Demgegenüber liegen keine Studien zu den langfristigen Auswirkungen einer reduzierten
oder erhöhten Zufuhr potenzieller Sorbenten vor.
Stochastische Langfristprognosen für flache Standgewässer sind selten. SAGEHASHI et
al. (2001) nutzen Monte-Carlo-Analysen (100 Realisationen über 12 Jahre), um die Aus-
wirkungen der Unsicherheit in den Modellparametern auf die Simulationsergebnisse zu
quantifizieren. Bei entsprechend vervielfachtem Berechnungsaufwand gehört das einge-
setzte Modell zur Kategorie der räumlich geringer strukturierten Ansätze ohne hydro-
dynamische Kopplung (SAGEHASHI et al., 2000). In allen übrigen Arbeiten sind die
Prognoseverfahren entweder auf einzelne ausgewählte Szenarienrechnungen beschränkt
(z.B. CIOFFI & GALLERANO, 2000; JANSE, 1997), oder es bleibt bei einer reinen Gegen-
überstellung von Messdaten im Sinne einer Kalibrierung oder Validierung (z.B. CHEN &
SHENG, 2005; MUHAMMETOGLU & SOYUPAK, 2000).
Keines der recherchierten und zur Langfristprognose geeigneten deterministischen Mo-
delle ist außerdem als Bestandteil integrativer Flussgebietsmodelle vorgesehen. Vielmehr
werden auf Flussgebietsebene deutlich reduzierte, empirische oder nur begrenzt prozess-
orientierte Modellansätze verwendet. Die von DAHL & PERS (2004) getesteten Stand-
gewässermodule (FYRISÅ, HBV-NP) bilden mit den Nährstoffen Stickstoff und Phos-
phor lediglich Teilaspekte des Eutrophierungsprozesses ab. Außerdem stellen die Au-
toren eine mangelnde Exrapolationsfähigkeit fest, deren Ursache in der unzureichenden
Prozesstreue liege. BENNDORF et al. (2004) verwenden die Ergebnisse des determini-
stischen Gewässergütemodells nach PETZOLDT et al. (2005), um ein künstliches neuro-
nales Netzwerk (ANN) zu trainieren, das schließlich in das kombinierte Wassermengen-
und Wassergütebewirtschaftungsmodell für die Spree eingesetzt wird. Wiederum ist der
Anwendungsbereich des resultierenden Bausteins aber streng auf die Trainingsszenarien
des ANN begrenzt, es muss also bereits in der Trainingsphase eine Entscheidung über
mögliche Pfade der Langfristentwicklung getroffen werden.
Mit fortschreitender Entwicklung der Computertechnologie sollte zu erwarten sein, dass
der Rechenzeitbedarf als Gestaltungskriterium numerischer Modelle zunehmend in den
Hintergrund tritt. Zu den neuen Möglichkeiten gehört es aber nicht nur, immer feiner
aufgelöste Modelle mit immer detaillierteren Prozessformulierungen entwickeln zu kön-
nen. Vielmehr stellen ganz offensichtlich auch die stochastische Modellierung und die
Verknüpfung von Einzelbausteinen zu Modellsystemen aktuelle Herausforderungen dar,
die sich zwar zunehmend bewältigen lassen, denen aber weiterhin mit Ökonomie in der
Modellgestaltung begegnet werden muss.
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2.4 Zielsetzung
Das Ziel der vorliegenden Arbeit ist die Entwicklung eines deterministischen Langfrist-
gewässergütemodells für flache Standgewässer, das sich zur Einbindung in ein übergeord-
netes, stochastisch arbeitendes Flussgebietsmodell eignet. Die folgenden Teilziele resul-
tieren aus der Gegenüberstellung der Anforderungen nach Kapitel 2.2 mit dem Entwick-
lungsstand existierender Modelle nach Abschnitt 2.3.
Durchweg soll das Grundprinzip möglichst geringer Modellkomplexität bei maximaler
Flexibilität Beachtung finden. Die räumliche Auflösung soll sich daher zwar prinzipiell
an den gering strukturierten Modellansätzen mit homogener Abbildung von Freiwasser
und Sediment orientieren, mit der Möglichkeit zur lateralen Strukturierung aber auch ein
Manko dieser Ansätze beseitigen.
Die explizite Bilanzierung des Sedimentkörpers ist ein wichtiger Bestandteil der lang-
fristigen Gewässergütesimulation. Im Vergleich mit existierenden Modellen soll ein ge-
schlossener Ansatz implementiert werden, der nicht von der Vorgabe einer Sedimentüber-
deckungsgeschwindigkeit oder anderer mechanistischer Modellparameter abhängt.
Die Erosion von Feststoffen an der Gewässersohle und deren Resuspension sollen we-
gen ihrer besonderen Relevanz in flachen Standgewässern als hydrodynamisch induzier-
te Prozesse explizit Berücksichtigung finden. Dazu ist die Identifikation und Einbindung
von Modellformulierungen erforderlich, die gleichzeitig den Anspruch geringstmöglicher
Modellkomplexität erfüllen.
Sowohl die prozessorientierte Modellierung des Feststofftransports als auch die laterale
Strukturierung des Wasserkörpers (Durchmischung) verbieten es, auf die Berücksichti-
gung hydrodynamischer Effekte grundsätzlich zu verzichten. Daraus resultiert die Not-
wendigkeit, eine Methodik zu entwickeln, mit der sich hydrodynamische Informationen
in einer reduzierten, rechenzeitökonomischen und gleichzeitig hinreichend flexiblen Form
in den Modellaufbau integrieren lassen.
Das Eisen soll als bislang wenig oder nur indirekt berücksichtigte Simulationsgröße mit
besonderer Relevanz in bergbaubeeinflussten Flusseinzugsgebieten einen Schwerpunkt
bei der Einbindung von Güteprozessen bilden. Die Eisen-Phosphat-Interaktion stellt das
Bindeglied zur Eutrophierung dar. Durch die Kombination mit den Entwicklungsschwer-
punkten Sedimentbilanzierung und Feststofftransportdynamik soll insgesamt ein Modell
entstehen, das die Eutrophierungsfolgen eines langfristig veränderlichen Sedimentpuffe-
rungsverhaltens zu quantifizieren vermag.
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2.5 Vorgehensweise
Das weitere Vorgehen ist in zwei wesentliche Blöcke gegliedert, und zwar a) die Modell-
entwicklung (Kap. 3, 4 und 5) sowie b) die Verifizierung, Validierung und Anwendung
des Modells (Kap. 6).
Die Dokumentation der Modellentwicklung lehnt sich in der Gliederung eng an die Ge-
samtstruktur des Modellsystems an, die grob in Abbildung 2.3 dargestellt ist.
Im Zentrum der Arbeit steht das Standgewässermodul. Es wird als kompakter Baustein
derart konzipiert, dass es sich zur Einbindung in ein übergeordnetes, flussgebietsorien-
tiertes Gesamtmodell und dort zur Verkettung mit den Modulen angrenzender Struktur-
elemente (z.B. Fließgewässerabschnitte) eignet.
Die eigentliche Berechnung der Wasserqualität erfolgt innerhalb des Wasserqualitäts-
kerns (Kap. 3). Dort setzt sie sich aus den beiden wesentlichen Komponenten Stofftrans-
port und Stoffumsatz zusammen. Der Stofftransport (Kap. 3.5 - 3.6) bezeichnet die zeitli-
che und räumliche Veränderung der Konzentrationsverteilung, die ohne eine Veränderung
der Stoffmasse im Gesamtsystem abläuft (- sofern nicht Transport über die Systemgren-
zen stattfindet, also z.B. durch Zu- und Abflüsse). Zum Stofftransport zählen z.B. Advek-
tion und Diffusion, insbesondere aber die Arbeitsschwerpunkte Sedimentation, Resuspen-
Abbildung 2.3: Überblick über die gesamte Modellstruktur
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sion und Sedimentbilanzierung bzw. Sedimentüberdeckung. Der Stoffumsatz (Kap. 3.7 -
3.9) umfasst demgegenüber alle Prozesse, die zu einer Erhöhung oder Abnahme der be-
troffenen Stoffmasse im Gesamtsystem führen. Dazu gehören beispielsweise Reaktionen
zwischen unterschiedlichen Wasserinhaltsstoffen. Im Fokus stehen hier die Stoffumsatz-
prozesse des Eisens und die Eisen-Phosphat-Interaktion.
Als Teilergebnis des Kapitels 3 werden diejenigen hydrodynamischen Wirkungsgrößen
isoliert, die über funktionale Beziehungen in die modellierten Stofftransport- und Stoff-
umsatzprozesse eingehen. Genau diese hydrodynamischen Wirkungsgrößen sind als re-
duzierte Hydrodynamik (Kap. 4) in einer Form in das Modul einzubetten, die während der
Modulausführung einen speicher- und rechenzeitökonomischen Zugriff erlaubt.
Die Kommunikation des Standgewässermoduls mit dem übergeordneten Gesamtmodell
erfolgt über eine Modulschnittstelle (Kap. 5.1). Bedingt durch die Ausrichtung auf ein
übergeordnetes Modellsystem, ist das Standgewässermodul als unabhängige Einheit zu-
nächst nicht lauffähig. Es bedarf eines Modultreibers (Kap. 5.3), um Simulationen für ein
einzelnes Standgewässer zum Zwecke der Kalibrierung oder Langfristprognose durchfüh-
ren zu können. Der Modultreiber ersetzt das übergeordnete Modellsystem, organisiert den
zyklischen Aufruf des Standgewässermoduls über den gesamten Simulationszeitraum,
die Bedienung des Moduls mit zeitvarianten Randbedingungen sowie die Archivierung
und Auswertung der Ergebnisse. Sowohl Modulschnittstelle als auch Modultreiber stel-
len eher technische Komponenten dar und sind aus diesem Grund im nachgeordneten
Kapitel 5 zusammengefasst.
Die Modellverifizierung und -validierung verlangt nach einer hinreichenden Daten-
grundlage. Für die flache Talsperre Spremberg im brandenburgischen Einzugsgebiet der
Spree liegt eine umfangreiche Datengrundlage vor. Sie umfasst sowohl Messdaten zur
Hydrodynamik als auch zur Wasser- und Sedimentbeschaffenheit. Modellverifizierung
und -validierung sollen daher unter Ausnutzung dieser Datengrundlage am Beispiel der
Talsperre Spremberg erfolgen (Kap. 6). Das Vorgehen orientiert sich an einer dreistufigen
Systematik (Hydrodynamik, reduzierte Hydrodynamik, Wasserqualitätskern), die in der
Einleitung zum Kapitel 6 detailliert vorgestellt wird.
Im letzten Schritt schließt sich die exemplarische Anwendung des Modells zur Lang-
fristsimulation an (Kap. 6.5). Die Modellanwendung stellt nicht den Schwerpunkt der
Arbeit dar, die Langfristsimulationen bleiben daher auf ausgewählte Einzelszenarien be-
schränkt. Weitere Anwendungsfelder - darunter die stochastische Langfristprognose auf
Flussgebietsebene - werden im Kapitel 7 angesprochen und diskutiert.
Die Arbeit schließt im Kapitel 8 mit einer Zusammenfassung der wesentlichen Inhalte
und Ergebnisse.
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3 Wasserqualitätskern
3.1 Ausgangspunkt
a) Entwicklungsgrundlage
Die Entwicklung des Wasserqualitätskerns erfolgt nicht von Grund auf neu, sondern stützt
sich auf das existierende Gewässergütemodell WASP der United States Environmental
Protection Agency (U.S. EPA) in der Version 5.0 (AMBROSE et al., 1993). WASP basiert
auf einem bis zu dreidimensionalen Multisegmentansatz und ist mit einer flexiblen, bau-
steinhaften Grundstruktur von vornherein auf Erweiterungen ausgelegt. In dieser Arbeit
kommt der Eutrophierungsbaustein WASP-EUTRO zum Einsatz. Der in FORTRAN 77
verfasste Quelltext ist u. a. auf der Internetseite der U.S. EPA verfügbar.
WASP ist aktuell und wird an der U.S. EPA auch gegenwärtig weiterentwickelt (z.B.
WOOL et al., 2003). Das Modellsystem dient weltweit als Grundlage wissenschaftlicher
Untersuchungen, die in zahlreichen internationalen Fachveröffentlichungen dokumentiert
sind. Zu den Einsatzbereichen zählen in besonderem Maße mehrdimensionale aquatische
Umgebungen, so z.B. Küstengewässer (Lagune von Venedig; UMGIESSER et al., 2003)
und Ästuare (WOOL et al., 2003), vor allem aber auch Seen (Lake Okeechobee in Florida,
vgl. Tab. 2.2; JAMES et al., 1997; JIN et al., 1998) und Talsperren (KAO et al., 1998;
TUFFORD & MCKELLAR, 1999; JIA & CHENG, 2002).
Ein wesentlicher Vorteil der Stützung auf das WASP-Modellsystem liegt in der existieren-
den Basis von Simulationsgrößen und Algorithmen (vollständige Eutrophierung), die eine
Konzentration auf zusätzliche Prozesse erlaubt. Als weltweit verbreitetes und bewährtes
System ist WASP außerdem gründlich getestet, verifiziert und validiert. Nachteilig ist,
dass sich Neuentwicklungen und Ergänzungen in das bestehende Modellgerüst einfügen
müssen. Sofern daraus Einschränkungen resultieren, wird darauf an entsprechender Stelle
hingewiesen.
Auch die Funktionalitäten des WASP-Grundmodells erfüllen die in Kapitel 2.2 formulier-
ten Anforderungen an ein Langfristgewässergütemodell für flache Standgewässer nicht.
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Die Erfordernis zur Weiterentwicklung betrifft in Übereinstimmung mit der Zielsetzung
nach Abschnitt 2.4 im Wesentlichen
• den Feststofftransport (Sedimentation und Resuspension),
• die Sedimentfeststoffbilanz (Sedimentüberdeckung) und
• die Liste der Simulationsgrößen (simulierte Wasserinhaltsstoffe) und Stoffumsatz-
prozesse.
Der vertikale Feststofftransport ist im WASP-Grundmodell über bereichsweise homoge-
ne Transportgeschwindigkeiten realisiert (Sedimentations- oder Resuspensionsgeschwin-
digkeiten), die vom Benutzer als Eingabe bereitzustellen sind und folglich nicht in un-
mittelbarem Zusammenhang mit den Strömungsverhältnissen stehen. Eine Anbindung an
Strömungseigenschaften, die mit dem hier verfolgten Konzept der reduzierten Hydrody-
namik vereinbar ist, stellt daher den ersten Erweiterungsschwerpunkt dar (Kap. 3.6.4).
Zur Bilanzierung des Sedimentvolumens bietet das WASP-Grundmodell zwei unter-
schiedliche Optionen (AMBROSE et al., 1993). Die erste (constant bed volume) verlangt
die Vorgabe einer konstanten Vertikaltransportgeschwindigkeit analog zur Sedimentation
im Freiwasser. Die Bilanzierung der Feststoffzu- und -abströme erfolgt nicht automa-
tisch, eine Kontinuität ist durch manuelle Anpassung der Eingabewerte allenfalls im län-
gerfristigen Mittel herzustellen. Die zweite Option (variable bed volume) bedingt eine
Auflösung des Sedimentkörpers in mindestens zwei Schichten, impliziert eine zusätzli-
che Zeitschrittebene der Sedimentkompaktierung und liefert zwischen zwei Kompaktie-
rungszeitpunkten ein zeitlich veränderliches Sedimentvolumen (AMBROSE et al., 1993).
Auf diesem Weg wird die Modellkomplexität deutlich erhöht. Der zweite Erweiterungs-
schwerpunkt ist daher die Realisierung eines Mittelwegs, der bei konstantem Sediment-
volumen eine automatische Bilanzierung der Feststoffzu- und -abströme zur Wahrung der
Kontinuität ermöglicht (Kap. 3.6.5).
Der Eutrophierungsbaustein des WASP-Grundmodells umfasst acht Simulationsgrößen,
die in Tabelle C.1 des Anhangs C genannt sind. Deren Verknüpfungen untereinander zeigt
die Abbildung 3.11, auf die hier im Vorgriff verwiesen wird (Kap. 3.7). Die Simulations-
größen werden im Rahmen dieser Arbeit geringfügig modifiziert und um 15 Wasserin-
haltsstoffe erweitert (Tab. C.4), die im Einklang mit der Zielsetzung nach Kapitel 2.4 (Se-
dimentbilanz, Eutrophierung unter Berücksichtigung der Nährstoffimmobilisierung) der
Ergänzung folgender Prozessschwerpunkte dienen: Temperaturmodellierung, Feststoffbi-
lanzierung, pH-Wert, Metalle Eisen und Aluminium sowie Eisen-Phosphat-Interaktion
(Kap. 3.7, 3.8 und 3.9). Einige der zusätzlichen Umsatzprozesse erfordern besondere
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Maßnahmen zur Gewährleistung numerischer Stabilität, die in Kapitel 3.10 dargestellt
sind.
Die Abschnitte 3.6 - 3.10 beschränken sich also nahezu ausschließlich auf erweiterte oder
ergänzte Modellbestandteile. Ausnahmen sind im Einzelfall gekennzeichnet. Zur Einfüh-
rung in das Modellsystem werden vorab die kontinuierlichen (Kap. 3.2) und die diskreten
(Kap. 3.3, 3.4) Modellgleichungen vorgestellt. Der kurze Einblick in Freiwassertransport-
prozesse (Kap. 3.5) liefert den Kontext zu einigen der hydrodynamischen Wirkungsgrö-
ßen, deren Auswertung Gegenstand des Kapitels 4 ist.
b) Vereinbarungen zur Nomenklatur
Zu jeder Stoffkonzentration Ck existiert innerhalb des WASP/EUTRO-Grundmodells ein
gelöster Anteil fk (und somit auch ein partikulärer Rest, 1− fk), der fest vorzugeben ist1
(Tab. C.1) und für grundsätzlich gelöste Substanzen immer 1 (NH4-N, NO3-N, DO), für
grundsätzlich partikuläre immer 0 beträgt (PHY T ). Zur Bezeichnung der Simulations-
größen soll hier für gelöste, partikuläre und gesamte Konzentrationen die Verwendung
der vorangestellten Buchstaben D (dissolved), P (particular) und T (total) vereinbart
werden. Ein Verzicht darauf ist möglich, wenn die Simulationsgröße grundsätzlich nur
in partikulärer oder gelöster Form vorliegt, also z.B. PHY T statt PPHY T oder T PHY T .
Durch eine mit Bindestrich nachgestellte Angabe wird die Massenbilanzierungsgrundlage
kenntlich gemacht, sofern sie sich von der Bezeichnung der Simulationsgröße unterschei-
det. PHY T C ist z.B. Phytoplankton quantifiziert als äquivalente Kohlenstoff-Konzen-
tration. TPO4 bezeichnet Gesamtphosphat bilanziert als Orthophosphat (also inklusive
Sauerstoff), TPO4 P hingegen ist Gesamtphosphat als äquivalenter Phosphor.
3.2 Grundgleichungen
3.2.1 Vereinbarungen
Sowohl in der Wassersäule als auch im Sedimentkörper liegt ein Gemisch von fester und
flüssiger Phase vor. Es sei ck = ck(x,y,z, t) die Gesamtkonzentration eines im Bezugsvo-
lumen V (Abb. 3.1) verteilten Stoffes k (k = 1 . . .NC). Mit dem Anteil fk liege der Stoff
in gelöster Form vor (cdk), mit dem Anteil 1− fk in partikulärer Form (cpk), also
ck = ck(x,y,z, t) = cdk + cpk , (3.1)
1Die feste Vorgabe ist problematisch, wenn z.B. nur der gelöste oder partikuläre Konzentrationsanteil
von Umsatz- oder Transportprozessen betroffen ist. Die Abkehr von den vorzugebenden Anteilen fk durch
weitere Aufschlüsselung der Simulationsgrößen TCBOD, TON und TOP sowie durch Einführung einer
Gleichgewichtspartitionierung für TPO4 ist u.a. Gegenstand der in den Kapiteln 3.7 und 3.9 vorgestellten
Erweiterungen.
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Abbildung 3.1: Bezugsvolumen mit festen und gelösten Anteilen
cdk = fk · ck, (3.2)
cpk = (1− fk) · ck. (3.3)
Das Feststoffvolumen des Stoffes k mit der Dichte ρk ist dann
Vpk =
cpk ·V
ρk
. (3.4)
Die Gesamtvolumenanteile der gelösten (Vd) und festen (Vp) Phase am Bezugsvolumen
V lassen sich darstellen als (vgl. Abb. 3.1)
ϕ =
Vd
V
und ξ = Vp
V
mit (3.5)
ϕ = 1−ξ . (3.6)
Außerdem gilt
Vp =
NCX
k=1
Vpk , (3.7)
so dass
ξ =
Vp
V
=
NCX
k=1
Vpk
V
=
NCX
k=1
cpk ·V
ρk ·V =
NCX
k=1
ξk (3.8)
mit
ξk =
cpk
ρk
. (3.9)
Wird die gelöste Konzentration cdk ausschließlich auf das Volumen der gelösten Phase
bezogen, so resultiert cˆdk zu
cˆdk =
V
Vd
· cdk =
cdk
ϕ
, (3.10)
d.h. umgekehrt
cdk = ϕ · cˆdk . (3.11)
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Auf gleiche Weise ergibt sich die auf das Feststoffvolumen bezogene Konzentration cˆpk
zu (BOUDREAU, 1996)
cˆpk =
V
Vp
· cpk =
cpk
ξ
=
cpk
1−ϕ , (3.12)
so dass
cpk = (1−ϕ) · cˆpk . (3.13)
Auf die Mitführung des Index k soll aus Gründen der Übersichtlichkeit im Folgenden
verzichtet werden, wenn er zur eindeutigen Kennzeichnung unterschiedlicher Wasserin-
haltsstoffe nicht erforderlich ist.
3.2.2 Allgemeine Massenerhaltungsgleichung
Eine allgemeine Massenerhaltungsgleichung soll hier zunächst in generischer Form ent-
wickelt werden. In den folgenden Abschnitten 3.2.3 und 3.2.4 erhalten die einzelnen Grö-
ßen und Terme dann ihre freiwasser- bzw. sedimentspezifische Bedeutung. Die Herleitung
der räumlich diskreten Modellgleichungen (vorgeführt in Anhang A) ist aber in weiten
Teilen auf Grundlage der generischen Fassung möglich.
Am dreidimensionalen Kontrollvolumen lassen sich für den gelösten und den festen Kon-
zentrationsanteil von c folgende allgemeine Massenerhaltungsgleichungen herleiten:
∂ (ϕ cˆd)
∂ t
=− ∂ [(vi + vdi) ·ϕ cˆd]
∂xi
+
∂

D0 ·ϕ ∂ cˆd∂xi

∂xi
+
∂

Dt · ∂ (ϕ cˆd)∂xi

∂xi
+

rd− ∂ sdi∂xi

(3.14)
∂ [(1−ϕ)cˆp]
∂ t
=− ∂ [(vi + vpi) · (1−ϕ)cˆp]
∂xi
+
∂

Dt · ∂ [(1−ϕ)cˆp]∂xi

∂xi
+

rp− ∂ spi∂xi

(3.15)
Darin bezeichnet vi ein (advektives) Geschwindigkeitsfeld, von dem sowohl die gelöste
als auch die feste Phase gleichermaßen transportiert werden. Demgegenüber erfassen vdi
und vpi jeweils ausschließlich den gelösten bzw. festen Konzentrationsanteil. D0 ist der
Koeffizient eines diffusiven Transportfeldes, das eine Durchmischung nur innerhalb der
gelösten Phase bewirkt. Das diffusive Transportfeld mit dem Koeffizienten Dt hingegen
führt zur Durchmischung sowohl innerhalb beider Phasen als auch zwischen den Phasen.
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Die Abkürzungen rd und sdi bzw. rp und spi stehen für volumen- und flächenbezogene
Stoffquellen (oder -senken, bei negativem Vorzeichen).
Die phasenübergreifenden Durchmischungsterme resultieren durch Addition des Aus-
tauschs innerhalb der jeweiligen Phase und zwischen den Phasen:
Dt · ∂ (ϕ cˆd)∂xi = Dtϕ ·
∂ cˆd
∂xi
+ Dt cˆd · ∂ϕ∂xi (3.16)
Dt · ∂ [(1−ϕ)cˆp]∂xi = Dt(1−ϕ) ·
∂ cˆp
∂xi
− Dt cˆp · ∂ϕ∂xi (3.17)
Mathematisch entspricht diese Zerlegung einer Anwendung der Produktregel für die Dif-
ferentiation. Die jeweils ersten Summanden auf der rechten Seite gleichen in der Struk-
tur dem phasenbeschränkten Austausch mit dem Koeffizienten D0 (siehe Gl. 3.14) und
stellen demzufolge den phasenbeschränkten Anteil der Durchmischung dar. Die zweiten
Summanden korrespondieren miteinander und drücken aus, wie gleiche Volumenanteile
(mit den Konzentrationen cˆd und cˆp) durch die jeweils andere Phase ersetzt werden, und
zwar parallel zur Richtung eines Gradienten des Flüssigkeitsvolumenanteils, ∂ϕ/∂xi.
Unter Anwendung der Beziehungen 3.11, 3.13 und 3.1 lassen sich die Gleichungen 3.14
und 3.15 addieren zu
∂c
∂ t
+
∂ [(vi + vsi) · c]
∂xi
−
∂

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

∂xi
−

r− ∂ si
∂xi

= 0 (3.18)
mit
vsi = (1− f ) · vpi + f · vdi. (3.19)
und r = rp+rd sowie si = spi +sdi . In den folgenden beiden Abschnitten wird gezeigt, dass
die allgemeinen Gleichungen 3.14 und 3.15 mit umgebungsspezifischen Vereinfachungen
sowohl im Freiwasser als auch im Sediment gültig sind.
3.2.3 Freiwasser
Die feste Phase ist in der flüssigen Phase suspendiert. Das Geschwindigkeitsfeld vi (Gl.
3.18) entspricht dem Strömungsfeld, das beide Phasen gemeinsam transportiert.
Die phasenspezifische Geschwindigkeit vpi bezeichnet die Sedimentation, von der aus-
schließlich die feste Phase betroffen ist:
vpi =−vp ·δi3 =

0
0
−vp

. (3.20)
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Absinkende Feststoffe bewirken durch Volumenverdrängung einen Aufwärtstransport der
gelösten Phase mit der Verdrängungsgeschwindigkeit
vdi = vd ·δi3 =

0
0
vd

. (3.21)
Die Geschwindigkeit vsi nach Gl. 3.19 repräsentiert demnach die gemeinsame Wirkung
von Sedimentation und Verdrängung auf die Gesamtkonzentration c,
vsi = [−(1− f ) · vp + f · vd] ·δi3 = vs ·δi3. (3.22)
D0 in Gl. 3.14 ist die Konstante ÒD0 der molekularen Diffusion, die aus der zufälligen
Brown’schen Molekularbewegung herrührt (CHAPRA, 1997) und eine Durchmischung
innerhalb der gelösten Phase bewirkt,
D0 = ÒD0. (3.23)
Die phasenübergreifende Durchmischung entspricht der turbulenten Diffusion, d.h. Dt in
Gl. 3.14 bezeichnet im Freiwasser den turbulenten Diffusionskoeffizienten. Dt ist für feste
und gelöste Phase nur näherungsweise identisch, der Unterschied geht aber für eine gege-
bene Sohlschubspannung mit sinkender Sedimentationsgeschwingkeit (also abnehmender
Partikelgröße) auf Null zurück (VAN RIJN, 1984) und kann unter Annahme hinreichend
kleiner Partikel vernachlässigt werden (z.B. LAVELLE & MOFJELD, 1987).
Für eine dünne Suspension mit ϕ ≈ 1 und cˆd = cd/ϕ ≈ cd reduzieren sich die Gleichungen
3.14 und 3.15 im Freiwasser also zu
∂cd
∂ t
=− ∂ [(vi + vdi) · cd]
∂xi
+
∂
ÒD0 +DtŁ · ∂cd∂xi

∂xi
+

rd− ∂ sdi∂xi

(3.24)
∂cp
∂ t
=− ∂ [(vi + vpi) · cp]
∂xi
+
∂

Dt · ∂cp∂xi

∂xi
+

rp− ∂ spi∂xi

(3.25)
In dieser Form sind sie z.B. bei FORKEL (2004) zu finden (dort allerdings ohne die flä-
chenbezogenen Quellterme si sowie unter Vernachlässigung der molekularen DiffusionÒD0 und der Verdrängungsgeschwindigkeit vdi).
3.2.4 Sediment
Die feste Phase bildet ein Gerüst, in dem sich die Körner unbeweglich aufeinander ab-
stützen. Ein gemeinsames advektives Geschwindigkeitsfeld vi existiert daher nicht, d.h.
vi = 0. (3.26)
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Die phasenspezifische Geschwindigkeit vpi bezeichnet die durch Konsolidierung verur-
sachte Abwärtsbewegung der festen Phase, die mit der Tiefe abnimmt (HOLZBECHER,
2002). Die Verdichtung der Feststoffmatrix ist mit einer Aufwärtsbewegung der verdräng-
ten Flüssigkeit verbunden. Porenwasserströmungen aus Druckgradienten sollen nicht be-
rücksichtigt werden. Mit veränderter Bedeutung der Geschwindigkeiten vp und vd gelten
dann auch im Sediment die Beziehungen 3.20, 3.21 und 3.22.
Ohne Porenwasserströme aus Druckgradienten ist vdi klein und somit die Dispersion als
Funktion der hydrologischen Peclet-Zahl vernachlässigbar (BOUDREAU, 1996). Der Dif-
fusionskoeffizient D0 ergibt sich dann aus der molekularen Diffusion ÒD0 der freien Lö-
sung nach Division durch das Quadrat der Tortuosität θs, die die porositätsbedingte Ver-
längerung des Fließweges gegenüber der direkten, geraden Verbindung von Start- und
Endpunkt beschreibt (BOUDREAU, 1996):
D0 =
ÒD0
θ 2s
, θ 2s ≥ 1, (3.27)
lim
ϕ→1θ
2
s = 1. (3.28)
Mit der Beziehung 3.28 ist die Gleichung 3.23 im Freiwasser als Grenzfall des allgemei-
neren Zusammenhangs 3.27 anzusehen.
Ein als diffusives Transportfeld formulierbarer Prozess, der eine Durchmischung inner-
halb beider Phasen und zwischen den Phasen bewirkt, existiert auch im Sediment: Bio-
turbation, die durch die Aktivität benthischer Organismen verursacht wird (BOUDREAU,
1996). Weil eine vertikale Auflösung der aktiven Sedimentschicht unterbleiben soll und
die laterale Durchmischungswirkung gegenüber den horizontalen Dimensionen vernach-
lässigbar ist, wird Bioturbation nicht berücksichtigt, so dass im Hinblick auf die Glei-
chungen 3.14 und 3.15 gilt:
Dt = 0. (3.29)
Unter Berücksichtigung aller genannten Punkte reduzieren sich die Gleichungen 3.14 und
3.15 für das Sediment also zu:
∂ (ϕ cˆd)
∂ t
=−∂ (vdiϕ cˆd)
∂xi
+
∂
 ÒD0
θ 2s
·ϕ ∂ cˆd
∂xi
!
∂xi
+

rd− ∂ sdi∂xi

, (3.30)
∂ (1−ϕ)cˆp
∂ t
=−∂ [vpi(1−ϕ)cˆp]
∂xi
+

rp− ∂ spi∂xi

. (3.31)
Gegenüber BOUDREAU (1996) sind in diesen Gleichungen lediglich die flächenbezoge-
nen Quellen sdi und spi ergänzt.
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3.3 Räumliche Diskretisierung
3.3.1 Kontrollvolumina
a) Allgemeines
Die räumliche Diskretisierung erfolgt durch Integration der dreidimensionalen Stofftrans-
port- und -reaktionsgleichung 3.18 über endliche Kontrollvolumina im Freiwasser und
im Sediment. In generischer Form ist ein solches Kontrollvolumen V in Abbildung 3.2a
dargestellt. Geometrisch handelt es sich um ein ebenes Prisma, das mit seinen vertika-
len, seitlichen Trennflächen A j an insgesamt J benachbarte Kontrollvolumina angrenzt
( j = 1 . . .J). Die Gesamtzahl J ist prinzipiell willkürlich. Anders als in Abbildung 3.2a
dargestellt, ist die Form der Kontrollvolumina im Grundriss daher nicht zwangsläufig vier-
bzw. rechteckig. Innerhalb eines Kontrollvolumens bezeichnet C die räumlich gemittelte
Stoffkonzentration.
Zu den oberen und unteren Begrenzungsflächen der Kontrollvolumina, At und Ab, gehö-
ren die Einheitsnormalenvektoren et und eb. Im Vergleich mit der vertikalen Koordinaten-
richtung gilt unter der Annahme kleiner Auslenkungen des Wasserspiegels und geringer
Sohlneigungen:
eti ≈ δi3 ∀ xi ∈ (At), (3.32)
ebi ≈−δi3 ∀ xi ∈ (Ab). (3.33)
Freiwasserkontrollvolumina und ihre zugeordneten Größen tragen den zusätzlichen Index
n. Wenn der Wasserkörper lateral in insgesamt N Kontrollvolumina segmentiert ist, gilt:
n = 1 . . .N.
Sedimentkontrollvolumina und ihre zugehörigen Größen sind durch den ergänzenden In-
dex m gekennzeichnet. Jedes Freiwasserkontrollvolumen ist von einem Sedimentkontroll-
volumen unterlagert. Es gilt daher bei durchlaufender Nummerierung aller Segmente des
Gesamtsystems:
m = (N +1) . . .2N.
Synonym zum Begriff Kontrollvolumen wird im Folgenden auch die Bezeichnung Seg-
ment verwendet.
b) Freiwasser
In einem flachen Standgewässer reicht die turbulente Energie des Strömungsfeldes aus,
um die Wassersäule mit kurzfristigen und lokalen Ausnahmen ganzjährig homogen zu
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Abbildung 3.2: Kontrollvolumina für die räumliche Diskretisierung, a) generische
Formmit allgemeinen Vereinbarungen zur Nomenklatur, b) Differenzierung nach Frei-
wasser und Sediment sowie Einbettung in Gesamtverbund (Detail: siehe Abb. 3.3)
durchmischen, d.h. in der vertikalen Raumrichtung sind keine oder nur geringe Gradi-
enten der Wasserinhaltsstoffe zu erwarten (Kap. 2.2.2). Mit dem Ziel einer möglichst
einfachen Modellstruktur ist es daher angebracht, auf eine vertikale Auflösung des Frei-
wasserkörpers zu verzichten und die gesamte Wassersäule mit einem einzelnen Freiwas-
serkontrollvolumen abzudecken (vgl. Tab. 2.2 bzw. JIN et al., 1998; SAGEHASHI et al.,
2001; JANSE & VAN LIERE, 1995; VAN PUIJENBROEK et al., 2004). Das in Abbildung
3.2b dargestellte Freiwasserkontrollvolumen erstreckt sich somit vertikal von der Sedi-
ment-Freiwasser-Grenzfläche bis zum Wasserspiegel (aus Gründen der Übersichtlichkeit
sind nicht alle Segmentgrenzflächen beschriftet).
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Sowohl die obere als auch die untere Begrenzungsfläche des Kontrollvolumens sind in
Bewegung, und zwar mit den Geschwindigkeiten (vgl. Abb. 3.2b)
∂xi
∂ t
= δi3 · ∂ z∂ t

tn
∀ xi ∈ (Atn) bzw. (3.34)
∂xi
∂ t
= δi3 · ∂ z∂ t

tm
∀ xi ∈ (Atm). (3.35)
Die Beweglichkeit der horizontalen Grenzflächen des Kontrollvolumens ist bei der Inte-
gration der dreidimensionalen Stofftransport- und -reaktionsgleichung besonders zu be-
rücksichtigen (vgl. Kap. A.2).
c) Sediment
Wenn keine Porenwasserströme aus Druckgradienten auftreten, dann kommuniziert die
Freiwassersäule mit dem Sedimentkörper im Wesentlichen über den Feststofftransport
und diffusive Austauschprozesse. Die für den diffusiven Stofftransfer verantwortlichen
Gradienten der Porenwasserkonzentration erstrecken sich von der Sedimentoberfläche je
nach Beschaffenheit der Freiwassergrenzschicht nur wenige Zentimeter in die Tiefe. In-
nerhalb des Sedimentkörpers sorgen Organismen durch Umwälzungs- und Stoffwechsel-
vorgänge für eine Durchmischung (Bioturbation) und bewirken somit, dass auch weiter
unten liegendes Material dem diffusiven Austausch zugeführt wird. Die Aktivitäten der
benthischen Organismen sind allerdings ebenfalls auf eine begrenzte, oberflächennahe
Schicht beschränkt, die als aktive Sedimentschicht bezeichnet wird (DITORO, 2001).
Insgesamt gilt also, dass für die Sediment-Freiwasser-Wechselwirkungen nur die aktive
Sedimentschicht relevant ist. Die Mächtigkeit dieser Schicht lässt sich auf der Grundlage
theoretischer Überlegungen mit 9,7 cm angeben (BOUDREAU, 1998). Eine statistische
Auswertung für Gewässer unterschiedlichster Tiefen liefert 9,8±4,5 cm (Mittelwert ±
Standardabweichung). Ein Wert von 10 cm ist daher in der Modellierung weit verbreitet
(z.B. DITORO, 2001; CHAPRA, 1997; DITORO & FITZPATRICK, 1993; JANSE, 1997;
WANG et al., 2003a).
Material, das die aktive Sedimentschicht nach unten verlässt, ist dem Gewässersystem ent-
zogen (DITORO, 2001), jedenfalls bei reiner Aufwärtsbewegung der Sedimentoberfläche,
d.h. permanentem Depositionsüberschuss. HÅKANSON (2003) bezeichnet die kontinuier-
liche Sedimentüberdeckung demzufolge als Materialtransfer „aus der Biosphäre des Sees
in die Geosphäre“ und als einzigen wesentlichen Prozess neben dem Oberflächenabfluss,
der zum endgültigen Austritt von Substanzen aus dem Gewässersystem führt. In einem
Standgewässer ist insbesondere mit langfristiger Perspektive eine Dominanz der Sedi-
mentüberdeckung gegenüber dem Abtrag zu erwarten. Demzufolge stellt die Unterseite
der aktiven Sedimentschicht eine sinnvolle äußere Grenze des Modellsystems dar.
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Abbildung 3.3: Prinzipskizze zur Lage von Sedimentoberfläche (1) und Sediment-
Freiwasser-Grenzfläche (2) als definierte Berührungsebene zwischen Sediment- und
Freiwasserkontrollvolumen
Das Sedimentkontrollvolumen soll daher in der vertikalen Raumrichtung zu jedem Zeit-
punkt die aktive Sedimentschicht umfassen, die mit einer Mächtigkeit Hm unmittelbar
unter der Sedimentoberfläche liegt. Zu diesem Zweck wird die obere horizontale Beran-
dungsfläche des Kontrollvolumens auf dem Niveau der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche
fixiert, d.h. das gesamte Kontrollvolumen bewegt sich vertikal mit der Geschwindigkeit
∂ z/∂ t|tm (vgl. Abb. 3.2b).
Wenn die Sedimentoberfläche modellhaft als abrupter Wechsel von den Gesetzmäßigkei-
ten (Kap. 3.2.4) und Feststoffvolumenanteilen der Matrix (ξm) zu denen der Wassersäu-
le (Kap. 3.2.3, ξn) idealisiert wird, dann liege die gedachte Sediment-Freiwasser-Grenz-
fläche nicht exakt auf der Sedimentoberfläche, sondern um das kleine Maß δHm darüber
(Abb. 3.3). Diese Vereinbarung ist notwendig, um in Übereinstimmung mit existierenden
Ansätzen die Modellierung von Feststofferosion und -deposition aus den Gesetzmäßigkei-
ten der Wassersäule ableiten zu können (vgl. Kap. 3.6.4, siehe z.B. GARCIA & PARKER,
1991; FANG & RODI, 2003).
3.3.2 Räumlich diskrete Modellgleichungen
Die Integration der allgemeinen dreidimensionalen Stofftransport- und -reaktionsglei-
chung 3.18 über die Kontrollvolumina nach Abschnitt 3.3.1 ist ausführlich in Anhang
A dargestellt. Es resultieren die räumlich diskreten Massenerhaltungsgleichungen für das
Freiwasserkontrollvolumen n (identisch Gl. A.58),
d
dt (Vn ·Cn)+ADVn +DIFn +SEDn−EROn
−DSXn +DBXn +QSTn +
¨
(Atm)
∂ z
∂ t

tm
· c dA = 0, (3.36)
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und für das Sedimentkontrollvolumen m (identisch Gl. A.59),
d
dt (Vm ·Cm)−SEDn +EROn−DBXn +DDXm +QSTm
−
¨
(Atm)
∂ z
∂ t

tm
· c dA+
¨
(Abm)
∂ z
∂ t

tm
· c dA = 0. (3.37)
Dabei stellen die Produkte Vn ·Cn bzw. Vm ·Cm aus Volumen und mittlerer Stoffkonzen-
tration die gesamte im Kontrollvolumen n bzw. m enthaltene Stoffmasse dar, d/dt(V ·C)
ist demnach die Zeitableitung der Stoffmasse. Alle übrigen in den beiden Gleichungen
enthaltenen Summanden tragen die Einheit MT−1 der Massenableitung. Die Quell- und
Senkenterme, QSTn und QSTm, beinhalten sowohl volumenbezogene Quellen R als auch
flächenbezogene Quellen S, d.h.
QSTn =−Vn ·Rn +Atn ·Stn−Abn ·Sbn (3.38)
QSTm =−Vm ·Rm +Abn ·Sbn−Abm ·Sbm (3.39)
Die Bedeutungen aller Terme in den Gleichungen 3.36, 3.37, 3.38 und 3.39 sind in der
Tabelle 3.1 zusammengefasst. Die Abbildung 3.4 zeigt die einzelnen Terme ihrem Vor-
zeichen entsprechend und in ihrer Zuordnung zu den beiden Kontrollvolumina.
3.4 Zeitliche Diskretisierung
Die zeitliche Diskretisierung erfolgt in der Grundversion des Modells WASP nach ei-
nem expliziten Euler-Verfahren (AMBROSE et al., 1993). Werden zunächst alle Terme
der Gleichungen 3.36 und 3.37, die außerhalb der Zeitableitung stehen, in der Summe
durch den Ausdruck MT D (mass time derivative) ersetzt, so folgt unabhängig vom Kon-
trollvolumen n oder m:
d
dt (V ·C) = MT D. (3.40)
Die Zeitableitung selbst wird durch einen Differenzenquotienten approximiert:
d
dt (V ·C)≈
(V ·C)|t+∆t− (V ·C)|t
∆t (3.41)
Darin ist ∆t die modulinterne Zeitschrittweite für die Zeitintegration. Das explizite Euler-
Verfahren besagt, dass die Zeitableitung MT D vollständig zum alten Zeitschritt t aus-
gewertet wird (CELIA & GRAY, 1992). Aus den Gleichungen 3.40 und 3.41 resultiert
daher:
(V ·C)|t+∆t = (V ·C)|t +∆t ·MT D|t (3.42)
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Abbildung 3.4: Terme der räumlich diskreten Massenerhaltungsgleichungen für das
Freiwasser- (oben) und das Sedimentkontrollvolumen
Tabelle 3.1: Terme in den räumlich diskretenMassenerhaltungsgleichungen und Ver-
weise auf Kapitel mit Angaben zur weiteren Ausformulierung
Term Einheit Bedeutung Kapitel
ADV MT−1 Laterale Advektion in der Freiwassersäule 3.5
DIF MT−1 Laterale Diffusion in der Freiwassersäule 3.5
DSX MT−1 Diffusion an der Wasseroberfläche 3.5
DBX MT−1 Diffusion an der Sedimentoberfläche 3.6.2
DDX MT−1 Diffusiver Stoffaustausch mit dem inakti-
ven Tiefensediment
3.6.2
SED MT−1 Sedimentation an der Sedimentoberfläche 3.6.4
ERO MT−1 Erosion an der Sedimentoberfläche 3.6.4
QST MT−1 Quell- und Senkenterme 3.7, 3.8
R ML−3T−1 Volumenbezogene Quellen 3.7, 3.8
S ML−2T−1 Flächenbezogene Quellen 3.7
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bzw. mit (V ·C)|t+∆t =V |t+∆t ·C|t+∆t :
C|t+∆t =
1
V |t+∆t · [(V ·C)|t +∆t ·MT D|t ] . (3.43)
Zu den Vorteilen des expliziten Euler-Verfahrens zählt seine rechentechnische Effizienz,
die der Forderung nach niedrigen Modullaufzeiten entgegenkommt. Die diskretisierten
Gleichungen können ohne Iteration unmittelbar nach den unbekannten Konzentrationen
aufgelöst werden. Nachteilig für die geforderte Robustheit ist hingegen die eingeschränk-
te Stabilität des Ansatzes, die mit Restriktionen für die Zeitschrittweite ∆t einhergeht
(CHAPRA, 1997). Weitere Ausführungen zu Stabilitätskriterien und zu den im Rahmen
dieser Arbeit ergriffenen Maßnahmen, die darauf abzielen, die Vorteile des expliziten
Euler-Verfahrens weitestgehend zu erhalten und gleichzeitig die Stabilität der Berech-
nungen zu gewährleisten, enthält das Kapitel 3.10.
3.5 Stofftransport im Freiwasser
a) Vorbemerkung
Der Stofftransport steht in unmittelbarem Zusammenhang mit dem Strömungsgeschehen
innerhalb des Gewässers. Die Ausdrücke ADVn, DIFn und DSXn in Gleichung 3.36 erge-
ben sich dementsprechend als Funktionen von Strömungsgrößen ψk, sie sind über diese
hydrodynamischen Wirkungsgrößen mit der Hydrodynamik des Gewässers verknüpft. Die
Gewinnung der hydrodynamischen Wirkungsgrößen aus einem reduzierten Dateninterpo-
lationsansatz ist Gegenstand dieser Arbeit (vgl. Kap. 4). Obwohl die Terme ADVn, DIFn
und DSXn gegenüber der Grundversion des Modells WASP nicht modifiziert werden, er-
folgt ihre weitere Ausdifferenzierung an dieser Stelle daher bis zu dem Punkt, an dem
sowohl die Größen ψk als auch die funktionalen Zusammenhänge ADVn, DIFn, DSXn =
f (ψk) ersichtlich sind.
b) Laterale Advektion und Diffusion
Aus der räumlichen Integration der dreidimensionalen Stofftransport- und Reaktionsglei-
chung 3.18 über das Freiwasserkontrollvolumen folgt mit den in Anhang A (Kap. A.3.2
und A.4.2) dargestellten Annahmen (identisch Gl. A.49):
ADVn +DIFn =
JnX
j=1
h
Q+A jn +QD jn

·Cn−

Q−A jn +QD jn

·C jn
i
=
JnX
j=1
h
Q+AD jn ·Cn−Q−AD jn ·C jn
i
. (3.44)
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Abbildung 3.5: Advektive und diffusive Austauschströme am Freiwasserkontrollvolu-
men
Darin sind
Q+AD jn = Q+A jn +QD jn, Q−AD jn = Q−A jn +QD jn, (A.50, A.51)
und
Q+A jn = A+jn ·u+jn, Q−A jn =−A−jn ·u−jn, QD jn =A jn ·
Dt
L⊥ jn
. (A.28, A.29, A.47)
Dt bezeichnet den über die Fläche A jn gemittelten Diffusionskoeffizienten und L⊥ jn eine
charakteristische Mischungsstrecke senkrecht zur Segmenttrennfläche jn. Der Quotient
Dt/L⊥ jn hat die Einheit einer Geschwindigkeit, QD jn stellt demnach einen scheinbaren
Volumenstrom dar. Alle übrigen Größen sind in der Abbildung 3.5 angegeben: Q+AD jn und
Q−AD jn entsprechen den nach außen bzw. innen gerichteten Segmentaustauschströmen, die
jeweils summarisch aus dem advektiven und dem diffusiven Anteil (Q+/−A jn , QD jn) entste-
hen. Der advektive Anteil ist das Produkt aus der durchströmten Teilfläche (A+jn, A−jn) und
der dazugehörigen, mittleren Strömungsgeschwindigkeit (u+jn, u−jn).
Insgesamt ist der laterale Stofftransport im Freiwasser entsprechend Gleichung A.49 eine
Funktion der Segmentaustauschströme Q+AD jn und Q−AD jn:
ADVn +DIFn = f (Q+AD jn,Q−AD jn), j = 1 . . .Jn (3.45)
c) Diffusiver Oberflächenaustausch
Die Modellierung des Gasaustauschs mit der Atmosphäre erfolgt in WASP proportional
zur Differenz zwischen gelöster Konzentration Cn und Sättigungskonzentration Csn . Pro-
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portionalitätskonstante ist das Maximum kDSX des Gasaustauschkoeffizienten aus Strö-
mung (kDSXv) oder Wind (kDSXw), d.h. (AMBROSE et al., 1993):
DSXn = kDSX · (Csn−Cn) ·Vn
= Max{kDSXv; kDSXw} · (Csn−Cn) ·Vn (3.46)
Der Koeffizient kDSXw ist eine Funktion der Windgeschwindigkeit, die von AMBROSE et
al. (1993) detailliert angegeben wird und deren Verlauf in CHAPRA (1997) abgebildet ist.
Auch die Berechnungsvorschrift für die Sättigungskonzentration Csn (für Sauerstoff) ist
AMBROSE et al. (1993) zu entnehmen.
Der strömungsinduzierte Gasaustauschkoeffizient für eine Wassertemperatur von 20◦ lässt
sich durch eine der drei folgenden Beziehungen quantifizieren (AMBROSE et al., 1993;
CHAPRA, 1997):
kDSXv,20 = 5,349 · vn0,67 ·H−1,85n (Owens-Gibbs) (3.47)
kDSXv,20 = 5,049 · vn0,97 ·H−1,67n (Churchill) (3.48)
kDSXv,20 = 3,93 · vn0,50 ·H−1,50n (O’Connor-Dobbins) (3.49)
In diesen empirischen Gleichungen ist die mittlere Wassertiefe des Kontrollvolumens (Hn)
in der Einheit m und die mittlere Strömungsgeschwindigkeit (vn) in m/s einzusetzen, um
kDSXv,20 in der Einheit d−1 zu erhalten. Die Anpassung an die tatsächliche Wassertem-
peratur Tn erfolgt schließlich mit dem Temperaturabhängigkeitskoeffizienten θDSX nach
Arrhenius (CHAPRA, 1997):
kDSXv = kDSXv,20 ·θTn−20DSX (3.50)
Die Auswahl zwischen den Beziehungen 3.47-3.49 erfolgt durch eine Fallunterscheidung
in Abhängigkeit von der Wassertiefe Hn und der Strömungsgeschwindigkeit vn (CHAPRA,
1997). In allen drei Fällen ist der diffusive Oberflächenaustausch DSXn über die Gleichun-
gen 3.46-3.49 eine Funktion der segmentweise gemittelten Strömungsgeschwindigkeit vn,
es gilt also kurz:
DSXn = f (vn). (3.51)
3.6 Stofftransport im und am Sediment
3.6.1 Allgemeines
Der Stofftransport im und am Sediment umfasst alle Prozesse, die zum Stofftransfer zwi-
schen Freiwasser, aktivem Sediment und inaktivem Sediment (außerhalb der Systemgren-
zen) beitragen.
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Die Diffusion bewirkt den Austausch der gelösten Stoffanteile. Die dazugehörigen Mo-
dellformulierungen werden gegenüber dem WASP-Grundmodell nicht modifiziert und
sind im Abschnitt 3.6.2 nur der Vollständigkeit halber angegeben.
Der erste Schwerpunkt der Modellerweiterung liegt auf der Einbindung von Berechnungs-
vorschriften für Sedimentation und Resuspension (Kap. 3.6.4), die in funktionalem Zu-
sammenhang mit Strömungseigenschaften stehen und eine Anbindung an die reduzierte
Hydrodynamik nach Kapitel 4 erlauben.
Zweiter Erweiterungsschwerpunkt ist die deterministische Quantifizierung der Sediment-
überdeckung (Kap. 3.6.5), die für den langfristigen Speicherungseffekt des Sedimentkör-
pers von Bedeutung ist.
Die Zusammenfassung der Simulationsgrößen nach Tabelle C.4 zu Feststoffgruppen
(Kap. 3.6.3) mit einer einheitlichen Bilanzierungsbasis stellt eine Grundvoraussetzung
für beide Erweiterungsmaßnahmen dar.
3.6.2 Diffusion
a) Sediment-Freiwasser-Austausch
Der Austausch gelöster Wasserinhaltsstoffe zwischen Freiwassersäule und aktivem Sedi-
ment erfolgt über diffusive Prozesse, d.h. er ist vom vertikalen Gradienten der jeweiligen
Stoffkonzentration abhängig. Die gewählte Parametrisierung des diffusiven Sediment-
Freiwasser-Austauschs entspricht der Standardlösung des WASP-Grundmodells, die sich
auf das Niveau der Sedimentoberfläche bezieht (AMBROSE et al., 1993). Im Anhang
B.1 wird gezeigt, dass diese Standardlösung auch dann gültig ist, wenn die Sediment-
Freiwasser-Grenzfläche wie für die hier gewählte Konstellation der Kontrollvolumina
(Kap. 3.3.1) um das kleine Maß δHm oberhalb der eigentlichen Sedimentoberfläche liegt
(Abb. 3.3).
Der diffusive Sediment-Freiwasser-Austausch DBXn in den Gleichungen 3.36 und 3.37
lässt sich demnach quantifizieren als
DBXn = Abn ·EDBX ·
ϕn +ϕm
2
2
·  bCdn− bCdmŁ , (3.52)
d.h. der Stofftransfer ist proportional zum Konzentrationsunterschied bCdn− bCdm zwischen
Sediment und Freiwasser und zum molekularen Massentransferkoeffizienten EDBX , der
seinerseits den Quotienten aus der molekularen Diffusionskonstante ÒD0 und einer charak-
teristischen geradlinigen Durchmischungsstrecke L1 darstellt:
EDBX = ÒD0/L1. (3.53)
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Abbildung 3.6: Prinzipskizze zur Berechnung des diffusiven Sediment-Freiwasser-
Austauschs
Die quadratische Abhängigkeit von der Summe der Porositäten ϕn und ϕm entsteht, wenn
die Porosität unmittelbar an der Sedimentoberfläche durch den Mittelwert der angrenzen-
den Segmente approximiert und das Quadrat der Tortuosität in Gleichung 3.27 durch den
Kehrwert dieses Mittelwerts ausgedrückt wird (AMBROSE et al., 1993).
Als Messparameter hat EDBX gegenüber ÒD0 den Vorteil, das unbekannte Längenmaß L1
einzuschließen (DITORO, 2001). In Anhang B.1 wird gezeigt, dass bei Verwendung der
Gleichung 3.52 auch die turbulente Diffusion in der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche in
den Wert EDBX einfließt. Von der Turbulenzintensität hängt der Erhalt des austauschwirk-
samen Konzentrationsgradienten ab. Insgesamt ist EDBX daher auch als Kalibrierungs-
parameter besser geeignet als ÒD0. Für unterschiedliche gelöste Wasserinhaltsstoffe un-
terscheiden sich die molekularen Diffusionskoeffizienten ÒD0 zwar innerhalb derselben
Größenordnung; dennoch ist es zum Zweck der Vereinfachung üblich und gerechtfertigt,
EDBX für alle Wasserinhaltsstoffe identisch anzusetzen (DITORO, 2001).
b) Austausch mit inaktivem Tiefensediment
Für den diffusiven Austausch mit dem inaktiven Tiefensediment (DDXm in Gl. 3.37) lässt
sich analog zum Ausdruck 3.52 folgende Beziehung entwickeln:
DDXm ≈ Abm ·EDDX ·ϕ2m ·
 bCdm− bCd0Ł (3.54)
Darin ist EDDX der Massentransferkoeffizient, bCd0 bezeichnet die gelöste Porenwasser-
konzentration des inaktiven Sediments. Weil das inaktive Sediment außerhalb der Gren-
zen des Modellsystems liegt, sind zur Auswertung von DDXm also Annahmen bezüglich
der Konzentration bCd0 erforderlich. Es widerspräche allerdings dem Wesen des inaktiven
Sediments nach Abschnitt 3.3.1, wenn über diffusiven Austausch eine maßgebliche Inter-
aktion mit dem darüber liegenden Gewässersystem stattfände. Daher wird grundsätzlichbCd0 = bCdm und somit DDXm = 0 angenommen.
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3.6.3 Feststoffgruppen
a) Veranlassung
In einem Eutrophierungsmodell liegt eine Vielzahl unterschiedlicher, teilweise partikulä-
rer Simulationsgrößen vor (vgl. fk 6= 1 in Tab. C.4). Die Feststofftransporteigenschaften
hängen von physikalischen und chemischen Merkmalen der Partikel ab, die sich nicht
unbedingt für alle bilanzierten Simulationsgrößen eindeutig unterscheiden lassen. Zur
Modellierung des Feststofftransports sind zwei Extreme denkbar: 1) die individuelle Pa-
rametrisierung (Sinkgeschwindigkeit, Erosionsrate etc.) für jede einzelne Simulations-
größe und 2) die einheitliche Parametrisierung für alle Feststoffanteile im Sinne eines
Feststoffsummenparameters („Gesamtfeststoffkonzentration“). Ansatz 1 übersieht etwai-
ge Zusammenhänge zwischen den Partikeleigenschaften der Simulationsgrößen und birgt
die Gefahr der Überparametrisierung. Ansatz 2 hingegen bietet keinerlei Spielraum für die
Auflösung begründeter, systematischer Differenzen im Feststofftransportverhalten. Die
Bildung von Feststoffgruppen stellt eine Kompromisslösung dar. Das Ziel ist, diejenigen
Einzelsubstanzen eines heterogenen Feststoffgemischs summarisch zusammenzufassen,
denen ein ähnliches Feststofftransportverhalten begründet unterstellt werden kann, und
auf diesem Weg die Anzahl der Modellfreiheitsgrade optimal zu gestalten.
b) Kriterien für die Gruppenbildung
Die Partikeleigenschaften, an denen sich das Transportverhalten nicht-kohäsiver Fest-
stoffe im wesentlichen festmachen lässt, sind der (charakteristische) Durchmesser, die
Form und die Dichte (ZANKE, 1982). Diese Parameter finden sich in gängigen Ansätzen
zur Modellierung von Sedimentation (z.B. VAN RIJN, 1984) und Erosion wieder (z.B.
GARCIA & PARKER, 1991). Die Dichte wiederum ist mit der Feststoffzusammensetzung
verknüpft und unterscheidet sich z.B. für mineralisch oder organisch geprägte Partikel
(BLOM et al., 1994). In niederländischen Flachseen nimmt die Sinkgeschwindigkeit mit
wachsendem Organikanteil der Festsubstanz ab (BLOM et al., 1992; BLOM et al., 1994).
Ein Zweikomponenten-Sedimentationsverhalten mit einer langsam absinkenden organi-
schen Fraktion ist z.B. auch aus der industriellen Aufbereitung organikhaltiger Sande und
Schlämme bekannt (KALCK & WERTHER, 1991). Neben die Wirkung der geringeren
Dichte treten hier aber auch der Einfluss der Aggregatform und kohäsive Effekte.
Für kohäsive Feststoffe sind die Einflussgrößen wesentlich vielfältiger (MEHTA et al.,
1989): Das Sedimentationsverhalten z.B. ist nicht allein eine Funktion der Partikelei-
genschaften, sondern hängt von der Gesamtzusammensetzung der Suspension ab. Die
Kohäsivität nimmt allerdings tendenziell mit sinkender Partikelgröße zu, so dass der cha-
rakteristische Durchmesser zwar kein alleiniges, aber doch ein bedeutendes Klassifikati-
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onsmerkmal darstellt. Von Bedeutung ist außerdem wiederum die Feststoffzusammenset-
zung, insbesondere der organische Anteil, Tonbestandteile und mikrobielle Aktivitäten.
Darüber hinaus stellen lebende Organismen eine besondere Feststoffgattung in natürli-
chen Gewässern dar. Dazu zählt auch das Phytoplankton, das je nach Gattung über umge-
bungsabhängige Mechanismen zur Eigenbeeinflussung des Bewegungsverhaltens verfü-
gen kann (WETZEL, 2001). Die Modellierung derartiger Mechanismen ist ein eigenstän-
diges Forschungsfeld (z.B. HOWARD et al., 1996), das hier nicht weiter verfolgt werden
soll. In Eutrophierungsmodellen wird das Transportverhalten von Phytoplankton meist
einem passiven Feststoff nachempfunden (BOWIE et al., 1985; vgl. z.B. JANSE & AL-
DENBERG, 1990; SAGEHASHI et al., 2001).
In der Summe lassen sich Argumente ableiten für die Bildung von Feststoffgruppen
• nach der Korngrößenverteilung und
• nach der Feststoffzusammensetzung.
Die Partikelform wird dabei grundsätzlich als unbekannt angenommen. Diesbezüglich
lassen sich systematische Unterschiede aber sicherlich eher mit der Feststoffzusammen-
setzung als (bei gleicher Zusammensetzung) mit der Korngröße in Verbindung bringen.
In Fällen, in denen ausschließlich anorganische Feststoffe mit homogener Zusammenset-
zung betrachtet werden, erfolgt eine Einteilung in Feststoffgruppen üblicherweise nach
den Korngrößenfraktionen (VLAG, 1992; ZIEGLER & NISBET, 1995). Bei heterogener
Zusammensetzung der Partikel finden BLOM et al. (1992), dass sich die Anpassung zwi-
schen Modell und Messdaten verbessern lässt, wenn die Gruppeneinteilung nach dem
Gehalt organischer Substanz vorgenommen wird. Allerdings existiert auch dabei durch-
aus ein Zusammenhang mit der Korngröße: Die Fraktion mit dem höchsten Organikgehalt
weist gleichzeitig die geringsten Partikelabmessungen auf (BLOM et al., 1992).
Sofern nicht Ergebnisse aus Messprogrammen vorliegen, die speziell auf den Feststoff-
transport ausgerichtet sind, ist die Datenlage zur Gewässergüte in der Regel nach Was-
serinhaltsstoffen differenziert, also nach der Feststoffzusammensetzung und nicht nach
den Partikelgrößen. Ebenso zielen Eutrophierungsmodelle auf die biologisch-chemische
Charakterisierung der Simulationsgrößen ab und weniger auf deren physikalische Eigen-
schaften. Hier soll sich die Bildung von Feststoffgruppen daher ebenfalls an der Feststoff-
zusammensetzung orientieren.
c) Inhaltliche Definition der Feststoffgruppen
Von den in Anhang C vollständig aufgelisteten Simulationsgrößen liegen die folgenden
komplett oder teilweise in partikulärer Form vor (vgl. Tab. C.4): Phytoplankton (PHYT),
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Detritus bzw. partikulärer biochemischer Sauerstoffbedarf (PCBOD), Gesamteisen (TFe),
Gesamtaluminium (TAl), Orthophosphat (TPO4) und „nicht-reaktives“ Seston (NRS). Die
Zuordnung zu Feststoffgruppen wird folgendermaßen vorgenommen:
1. Zunächst erfolgt in Anlehnung an die oben erörterten Kriterien die Unterscheidung
zwischen organischer und anorganischer Substanz. Zu den organischen Feststof-
fen werden Phytoplankton und Detritus (bzw. PCBOD) zusammengefasst.
2. Aus den verbleibenden, nunmehr anorganischen Feststoffen werden Eisen, Alumi-
nium und Orthophosphat wegen ihrer besonderen Bedeutung für den Eutrophie-
rungsprozess ausgegliedert und als gemeinsame, „reaktiv-anorganische“ Fest-
stoffgruppe behandelt. Entsprechend der Annahme, dass die Partitionierung von
Orthophosphat in einen gelösten und einen festen Anteil allein aus der Wechselwir-
kung mit den partikulären Metallen herrührt, dass also festes Orthophosphat und
Metalle stets gemeinsamer Partikelbestandteil sind, werden damit dem Phosphat
die gleichen Feststofftransporteigenschaften unterstellt wie den Metallen.
3. Alle restlichen Feststoffe des Gewässersystems unterliegen im Modell keinerlei
Umsatzprozessen und werden daher als „nicht-reaktives“ Seston (NRS) einer drit-
ten Gruppe zugeordnet. Das „nicht-reaktive“ Seston schließt nach Aussonderung
aller reaktiv modellierten Feststoffe die Gesamtfeststoffbilanz für das Gewässer.
d) Bilanzierungsgrundlage
Zur mathematischen Formulierung der Feststoffgruppeneinteilung ist zunächst eine ein-
heitliche Bilanzierungsgrundlage für die unterschiedlichen Simulationsgrößen herzustel-
len, die innerhalb des Eutrophierungsmodells ansonsten über ihr chemisch relevantes,
stöchiometrisch konformes Stoffäquivalent angesprochen werden (z.B. Phytoplankton-
Kohlenstoff, PHYT C; Orthophosphat-Phosphor, TPO4 P).
Im Fall anorganischer Feststoffe ist die Trockenmasse eine geeignete, häufig verwende-
te Bilanzierungsgröße. Auch der Feststoffsummenparameter AFS (abfiltrierbare Stoffe)
wird nach DIN 38409-H2 (1987) als Trockenmasse angegeben. Organische Substanz
besteht allerdings zu einem erheblichen Anteil aus Wasser (CHAPRA, 1997), das inner-
halb der Partikel als Zell- oder auch als Porenwasser enthalten ist und bei der Trocknung
entweicht, aber sowohl für das Volumen als auch für das Sedimentationsverhalten des Par-
tikels von Bedeutung ist (KALCK & WERTHER, 1991). Als einheitliche Bilanzierungs-
grundlage für alle modellierten Feststoffe wird daher hier die Feuchtmasse gewählt. Unter
Vernachlässigung äußerlichen Haftwassers (KALCK & WERTHER, 1991) wird dabei für
anorganische Partikel angenommen, dass die Feuchtmasse der Trockenmasse gleicht.
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Tabelle 3.2: Elementare Biomassenanteile κ nach Redfield-Stöchiometrie, Molge-
wichte γ , Massenanteile α bezogen auf Kohlenstoff, Massenanteile α∗ bezogen auf
Trockenmasse
Größe Einheit C H O N P S
κ 1) - 106 263 110 16 1 0,72)
γ 3) g/mol 12 1 16 14 31 32
α 4) g/gC 0,176 0,0244 0,0176
α∗4) % 36 6,3 0,88
α∗5,6) % 6,15) 0,885)
18-606) 2-86) 0,3-36)
1) STUMM & MORGAN (1996), CHAPRA (1997); 2) REYNOLDS (1997); 3) SCHROEDER & TCHOBA-
NOGLOUS (1987); 4) berechnet nach Redfield-Stöchiometrie; 5) JORGENSEN (1976) aus Mes-
sungen 6) JORGENSEN (1976) nach Literaturauswertung
Aus der Stoffkonzentration Ck X , gemessen als Masse des Stoffäquivalents X je Volu-
meneinheit, ergebe sich Ck FW als Feuchtmasse je Volumeneinheit durch Umrechnung
mit dem Faktor µk:
Ck FW
g Feuchtmasse
m3

= µk

g Feuchtmasse
g Stoffäquivalent X

·Ck X
g Stoffäquivalent X
m3

(3.55)
Die Faktoren µk für die oben benannten Einzelfeststoffe resultieren aus stöchiometrischen
Überlegungen wie folgt:
e) Phytoplankton
Für die Phytoplanktonbiomasse wird die allgemeine Feststoffstrukturformel
CκCHκH OκONκN PκPSκS (3.56)
angesetzt, d.h. die Biomasse besteht zu molaren Anteilen κC,H,O,N,P,S aus Kohlenstoff,
Wasserstoff, Sauerstoff, Stickstoff, Phosphor und Schwefel (STUMM & MORGAN, 1996;
REYNOLDS, 1997). Alle übrigen Massenkomponenten (Spurenmetalle, Pigmente) wer-
den vernachlässigt.
In den Weltmeeren entsprechen die molaren Anteile κ mit großer Genauigkeit dem soge-
nannten Redfield-Verhältnis (vgl. Tab. 3.2). In Binnengewässern sind in Anbetracht grö-
ßerer Schwankungen in den Umgebungsverhältnissen deutlichere Abweichungen von der
Redfield-Stöchiometrie möglich, die Parameter nach Tab. 3.2 bleiben dennoch eine gu-
te Näherung (STUMM & MORGAN, 1996; CHAPRA, 1997). Mit Redfield-Stöchiometrie
lässt sich die Summenformel 3.56, nunmehr
C106H263O110N16P1S0,7, (3.57)
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umschreiben in die Form
(CH2O)106 (NH3)16 (H3PO4)1 S0,7. (3.58)
Bei gegebener Konzentration PHYT C resultiert die Phytoplanktontrockenmasse durch
Summation aller Massenbeiträge nach Gleichung 3.57 zu
PHYT DW = PHYT C+PHYT H +PHYT O+PHYT N +PHYT P+PHYT S
= PHYT C ·

1+
κH · γH
κC · γC +
κO · γO
κC · γC + · · ·+
κS · γS
κC · γC

= PHYT C · (1+αH +αO +αN +αP +αS) . (3.59)
Darin sind γH , γO, . . .γS die jeweiligen Molgewichte und
αH
g H
g C

=
κH

mol H
mol PHYT

· γH
 g H
mol H

κC

mol C
mol PHYT

· γC
 g C
mol C
 (αO, αN , αP, αS analog). (3.60)
Aus der Gleichung 3.58 folgt außerdem, dass
κH = 2κC +3κN +3κP (3.61)
und somit
αH = 2
γH
γC
+3αN
γH
γN
+3αP
γH
γP
. (3.62)
Entsprechend ergibt sich
αO =
γO
γC
+4αP
γO
γP
. (3.63)
Die Feuchtmasse resultiert schließlich als Summe aus Trockenmasse und eingelagertem
Wasser,
PHYT FW
g FW
m3

= PHYT DW +PHYT H2O
= αFW
 g FW
g DW

·PHYT DW
g DW
m3

(3.64)
mit dem Koeffizienten
αFW = 1+
PHYT H2O
PHYT DW
. (3.65)
Unter Verwendung der Gleichung 3.59 und der Beziehungen 3.62 sowie 3.63 gilt dann
PHYT FW = αFW ·

1+2
γH
γC
+
γO
γC
+

1+3γH
γN

αN
+

1+3γH
γP
+4
γO
γP

αP +αS

·PHYT C, (3.66)
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bzw. im Sinne der Gleichung 3.55:
PHYT FW = µPHY T
g FW
g C

·PHYT C
g C
m3

. (3.67)
Darin ist
µPHY T = αFW ·

1+2
γH
γC
+
γO
γC
+

1+3γH
γN

αN +

1+3γH
γP
+4
γO
γP

αP +αS

. (3.68)
Mit bekannten Molgewichten γ nach Tabelle 3.2 verbleiben für die Massenkonversion
also die Unbekannten αFW , αN , αP und αS der Phytoplankton-Zellkomposition, die we-
gen der möglichen Schwankungen in der Stöchiometrie als Modellparameter mitgeführt
werden sollen. Für eine Redfield-Stöchiometrie (κ aus Tab. 3.2) und mit Gleichung 3.60
lassen sich für αN , αP und αS die Werte der Tabelle 3.2 angegeben.
Mit diesen Werten können zu Vergleichszwecken durch Umformung der Gleichung 3.59
und nach Einsetzen der Beziehungen 3.60 und 3.63 außerdem die C-, N- und P-Massen-
anteile α∗ an der Trockenmasse berechnet werden:
α∗C =
PHYT C
PHYT DW
=

1+2
γH
γC
+
γO
γC
+

1+3γH
γN

αN +

1+3γH
γP
+4
γO
γP

αP +αS
−1
(3.69)
α∗N =
PHYT N
PHYT C
· PHYT C
PHYT DW
= αN ·α∗C (3.70)
α∗P =
PHYT P
PHYT C
· PHYT C
PHYT DW
= αP ·α∗C (3.71)
Die berechneten Werte α∗ sind in Tabelle 3.2 gezeigt. Sie stimmen mit den ebenfalls dort
angegebenen Wertebereichen aus der Literatur gut überein.
f) Detritus
Für das tote partikuläre organische Material wird vereinfachend dieselbe Biomassenstö-
chiometrie angenommen wie für lebende Zellen (Phytoplankton), d.h. es wird grundsätz-
lich ebenfalls durch die Summenformel 3.56 repräsentiert. Der Unterschied zum Phy-
toplankton liegt im modellintern bilanzierten Stoffäquivalent: Detritus wird durch den
Sauerstoffbedarf ausgedrückt, der durch den vollständigen biochemischen Abbau des or-
ganisch gebundenen Kohlenstoffs (CH2O, Gl. 3.58) zu Kohlendioxid (CO2) und Wasser
(H2O) entsteht. Wenn der Abbau nach der vereinfachten Reaktionsgleichung
C6H12O6 +6O2 −→ 6CO2 +6H2O (3.72)
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erfolgt (CHAPRA, 1997), dann ergibt sich für den spezifischen Sauerstoffbedarf das Ver-
hältnis
αOC
g O
g C

=
12 mol O
6 mol C ·
γO
 g O
mol O

γC
 g C
mol C
 = 2 ·16
12
=
32
12
. (3.73)
Der Massenumrechnungskoeffizienten µPCBOD für PCBOD resultiert damit analog zu
µPHY T (siehe Gl. 3.68) aus der Beziehung
PCBOD FW = µPHY T ·PCBOD C = µPHY TαOC ·PCBOD O, d.h.
µPCBOD =
µPHY T
αOC
. (3.74)
g) Partikuläres Eisen
Partikuläres Eisen wird wie von VAN CAPELLEN & WANG (1996) im Modell vollständig
als Eisenhydroxid angenommen, also Fe(OH)3, und als äquivalentes Eisen bilanziert, d.h.
PFe-Fe. Aus der Beziehung
PFe FW = PFe DW = PFe-Fe+PFe O+PFe H
= PFe-Fe ·

1+
PFe O
PFe-Fe
+
PFe H
PFe-Fe

und der Stöchiometrie folgt mit den Molgewichten γO, γH (Tab. 3.2) und γFe (55,85 g/mol;
SCHROEDER & TCHOBANOGLOUS, 1987):
PFe FW = µFe ·PFe-Fe,
µFe = 1+3 · γHγFe +3 ·
γO
γFe
. (3.75)
h) Partikuläres Aluminium
Analog zum Eisen wird partikuläres Aluminium vollständig als Aluminiumhydroxid an-
genommen, d.h. Al(OH)3, und als äquivalentes Aluminium bilanziert. Es resultiert
µAl = 1+3 · γHγAl +3 ·
γO
γAl
(3.76)
mit dem Molgewicht γAl = 27 g/mol (SCHROEDER & TCHOBANOGLOUS, 1987).
i) Orthophosphat
Orthophosphat (PO3−4 ) wird innerhalb des Modells als äquivalenter Phosphat-Phosphor
bilanziert. Die dazugehörige Feststoffmasse wird unter der vereinfachenden Annahme
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berechnet, dass jedes adsorbierte Mol PO3−4 ein Mol OH− ersetzt (entspricht formal der
Gl. 3.190):
PPO4 FW = PPO4 DW = PPO4 P+PPO4 O−PPO4 OHeq
= PPO4 P ·

1+
PPO4 O
PPO4 P
− PPO4 OHeq
PPO4 P

= µPO4 ·PPO4 P,
µPO4 = 1+4
γO
γP
−1γO
γP
−1γH
γP
= 1+3γO
γP
− γH
γP
. (3.77)
In Anbetracht des geringen Anteils partikulären Orthophosphats an der Gesamtfeststoff-
masse ist die vereinfachende Annahme gerechtfertigt. Die Molgewichte γO, γH und γP
sind der Tabelle 3.2 zu entnehmen.
j) Nicht-reaktives Seston (NRS)
Das nicht-reaktive Seston wird innerhalb des Modells als Trockenmasse bilanziert. Un-
ter der eingangs erwähnten Annahme, dass Feucht- und Trockenmasse für anorganische
Substanz identisch sind, folgt
µNRS = 1. (3.78)
k) Mathematische Definition der Feststoffgruppen
Unter Verwendung der nun bekannten Massenumrechnungsfaktoren µk lässt sich die Bil-
dung von Feststoffgruppen auf Basis der Feuchtmassenkonzentation formal darstellen als:
SSl
g FW
m3

=
ΛlX
λ=1
µk(λ ) ·

1− fk(λ )
Ł ·Ck(λ ) (l = 1 . . .3). (3.79)
Darin ist SSl die Feststoffkonzentration der Gruppe l, Λl die Gesamtzahl der in der Fest-
stoffgruppe l vertretenen Einzelsubstanzen. Konkret gilt hier mit fPHY T = fPCBOD =
fNRS = 0 und Λ1 = 2, Λ2 = 3, Λ3 = 1 (vgl. Tab. C.4):
SS1 =µ4 ·C4 +µ22 ·C22
=µPHY T ·PHYT C+µPCBOD ·PCBOD O (3.80)
SS2 =µ3 · (1− f3) ·C3 +µ17 · (1− f17) ·C17 +µ18 · (1− f18) ·C18
=µPO4 · (1− fT PO4) ·TPO4 P+µFe · (1− fT Fe) ·TFe Fe
+µAl · (1− fTAl) ·TAl Al (3.81)
SS3 =µ21 ·C21
=µNRS ·NRS (3.82)
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Die Gesamtfeststoffkonzentration T SS berechnet sich zu
T SS =
3X
l=1
SSl. (3.83)
Mit den auf die Feststoff- bzw. Feuchtmasse bezogenen Feststoffdichten eρl gilt für die
Volumenanteile eξl der Feststoffgruppen:eξl = SSleρl . (3.84)
Im Rückblick auf Gleichung 3.9 resultiert aus der Beziehung
ξk =
Cpk
ρk
=
µk ·Cpkeρl(k) (3.85)
außerdem folgender Zusammenhang zwischen den auf die Feststoffmasse (eρl) und den
auf die Bilanzstoffmasse (ρk) bezogenen Stoffdichten:
ρk =
eρl(k)
µk
. (3.86)
3.6.4 Sedimentation und Resuspension
a) Allgemeines
Der Term SEDn−EROn in den räumlich diskreten Massenerhaltungsgleichungen (Gln.
3.36, 3.37) ergibt sich aus den lokalen Massenerhaltungsgleichungen für das Freiwasser
(Gln. 3.24, 3.25) mit den in Anhang A vorgeführten Umformungen (Gln. A.25, A.41) und
nach Einsetzen der Sedimentationsgeschwindigkeit (Gl. 3.22) zu
SEDn−EROn =
¨
(Abn)
(vp · cp− vd · cd) dA+
¨
(Abn)

Dt · ∂cp∂ z +Dt cˆd ·
∂ϕ
∂ z

dA
=
¨
(Abn)

vp · cp +Dt · ∂cp∂ z

dA−
¨
(Abn)

vd · cd−Dt cˆd · ∂ϕ∂ z

dA
= NDEPn−NPWDn (3.87)
mit
NDEPn =
¨
(Abn)

vp · cp +Dt · ∂cp∂ z

dA, (3.88)
NPWDn =
¨
(Abn)

vd · cd−Dt cˆd · ∂ϕ∂ z

dA (3.89)
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Die Summanden des Ausdrucks NDEPn stellen das Wechselspiel von Sedimentation und
turbulenzinduzierter Bewegung der Feststoffkonzentration cp dar. In der Sediment-Frei-
wasser-Grenzfläche Abn ergibt sich aus diesem Wechselspiel die Nettodeposition.
Der Term NPWDn repräsentiert den durch die Verdrängungswirkung der festen Pha-
se induzierten Transport der flüssigen Phase, und zwar wiederum im Wechselspiel aus
sedimentations- und turbulenzinduzierter Verdrängung. In der Summe resultiert die Net-
toverdrängung.
b) Nettoverdrängung
Der Integrand in Gleichung 3.89 lässt sich alternativ darstellen als
vd · cd−Dt cˆd · ∂ϕ∂ z = vd · cd ·

1− Dt
ϕvd
· ∂ϕ
∂ z

= vd,net · cd (3.90)
mit
vd,net = vd ·

1− Dt
ϕvd
· ∂ϕ
∂ z

(3.91)
Wird der Ausdruck 3.90 in Gleichung 3.89 eingesetzt, so resultiert unter Beachtung der
Mittelungsregel A.8 und mit der Annahme einer homogen verteilten Stoffkonzentration
cd im Freiwasser (c′ = 0 und f ′ = 0):
NPWDn =
¨
(Abn)
vd,net · cd dA = Abn · vd,netn ·Cdn (3.92)
Wie in Kapitel 3.6.5 gezeigt wird, hängt die Nettoverdrängung unmittelbar mit der Net-
todeposition zusammen und lässt sich aus einer Volumenbilanz berechnen, wenn NDEPn
bekannt ist. Eine Modellformulierung ist daher allein für die Nettodeposition NDEPn er-
forderlich und wird in den folgenden Abschnitten entwickelt.
c) Nettodeposition
Die Entwicklung eines Modellansatzes für NDEPkn soll in den folgenden Abschnitten
nicht auf der Grundlage der Einzelfeststoffkonzentrationen cpk erfolgen, sondern für die
funktionalen Feststoffgruppen nach Abschnitt 3.6.3.
Zu diesem Zweck wird die Nettodeposition NDEPkn (Gl. 3.88) über alle Λl Einzelsub-
stanzen k(λ ) der Feststoffgruppe l entsprechend Gleichung 3.79 summiert. Alle Feststof-
fe innerhalb einer Gruppe unterliegen dabei derselben Sedimentationsgeschwindigkeit,
d.h. vpk(λ ) = vpl . Es resultiert die summierte Nettodeposition SNDEPln:
SNDEPln =
ΛlX
λ=1
µk(λ ) ·NDEPkn(λ ) =
¨
(Abn)

vpl · ssl +Dt ·
∂ ssl
∂ z

dA (3.93)
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An der Gewässersohle wird der Integrand in Gleichung 3.93 üblicherweise als Diffe-
renz zwischen einer abwärts gerichteten Depositionsrate σ und einer aufwärts gerichteten
Erosionsrate ε dargestellt (PARCHURE & MEHTA, 1985; LAVELLE & MOFJELD, 1987;
CELIK & RODI, 1988; HAWLEY & LESHT, 1992; FANG & RODI, 2003 u.a.):
¨
(Abn)

vpl · ssl +Dt ·
∂ ssl
∂ z

dA =
¨
(Abn)
(σl− εl) dA (3.94)
Bei der Auswahl einer geeigneten Modellformulierung für σl und εl spielt die Frage eine
Rolle, ob und auf welche Art kohäsive Eigenschaften der Feststoffe zu berücksichtigen
sind.
Ein natürliches Sediment setzt sich sowohl aus kohäsiven als auch aus nicht-kohäsiven
Anteilen zusammen. Beim Transport kohäsiver Feststoffe sind neben der Wirkung von
Trägheit und Schwere die Effekte der interpartikulären Anziehungskräfte nicht zu ver-
nachlässigen. Deren Einfluss wächst mit abnehmender Partikelgröße sowie mit zuneh-
mendem Salzgehalt des Wassers an und hängt außerdem von der Feststoffzusammenset-
zung ab (organischer Anteil, Mikroorganismen etc.; MEHTA et al., 1989). Die Grenze
zwischen kohäsiven und nicht-kohäsiven Feststoffen lässt sich daher nicht scharf an der
Partikelgröße festmachen. Dennoch geben MEHTA & LEE (1994) für die Trennung zwi-
schen feinen und groben (nicht-kohäsiven) Sedimenten als Größenordnung einen Korn-
durchmesser von 20µm an.
Die gebräuchlichen Modellansätze für Feststoffdeposition und -erosion unterscheiden
sich für nicht-kohäsive und für kohäsive Sedimente. Trotzdem verwenden viele existie-
rende Modelle für Resuspension und Feststofftransport in Standgewässern ungeachtet der
heterogenen Feststoffzusammensetzung ausschließlich eine kohäsive (VLAG, 1992; JIN
& JI, 2004) oder nicht-kohäsive Formulierung (LUETTICH et al., 1990; HAWLEY & LES-
HT, 1992; HAMILTON & MITCHELL, 1996; BAILEY & HAMILTON, 1997; FANG & RO-
DI, 2003), und zwar jeweils mit belegtem Erfolg.
An dieser Stelle soll zunächst eine Modellformulierung aus der Linie nicht-kohäsiver An-
sätze abgeleitet werden. Der Zusammenhang mit der Modellierung kohäsiver Sedimente
wird im Anschluss hergestellt und diskutiert.
Nicht-kohäsives Sediment
Nettodeposition resultiert aus der simultanen Wirkung der Terme σl und εl in Gleichung
3.94. Für σl > εl findet eine Ablagerung von Material statt; im Fall σl < εl liegt de fac-
to Nettoresuspension vor, also ein Übergang von Material aus dem Sedimentkörper ins
Freiwasser (CELIK & RODI, 1988).
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Die Formulierung der Depositionsrate σl erfolgt meist schlicht als Produkt aus der ma-
ximalen Sinkgeschwindigkeit vp0l und der suspendierten Feststoffkonzentration ssl in der
Sediment-Freiwasser-Grenzfläche (VAN RIJN, 1986; CELIK & RODI, 1988; GARCIA &
PARKER, 1991; BLOM et al., 1992; ZIEGLER & NISBET, 1995; JAMES et al., 1997) , die
für eine homogen durchmischte Wassersäule näherungsweise durch die mittlere Freiwas-
serkonzentration ersetzt werden kann (LUETTICH et al., 1990), d.h. hier SSln des Frei-
wasserkontrollvolumens n:
σl = vp0l ·SSln
Von vielen Autoren wird außerdem noch eine nicht-sedimentierende Hintergrundkonzen-
tration SSbakl von SSln abgezogen, um einen feinsten Feststoffanteil zu berücksichtigen,
der entweder gar nicht oder nur sehr viel langsamer als die übrigen Größenfraktionen sedi-
mentiert (LUETTICH et al., 1990; HAWLEY & LESHT, 1992; HAMILTON & MITCHELL,
1996):
σl = vp0l ·

SSln−SSbakl
Ł
, SSln ≥ SSbakl . (3.95)
Weil innerhalb der Feststoffgruppen nach Kapitel 3.6.3 keine Differenzierung hinsichtlich
der Korngrößen stattfindet, soll auch hier eine nicht-sedimentierende Hintergrundkonzen-
tration in die Modellformulierung aufgenommen werden.
Die Berechnung der maximalen Sinkgeschwindigkeit vp0l kann je nach Partikelgröße und
Beschaffenheit z.B. nach Stokes erfolgen (BOWIE et al., 1985; CHAPRA, 1997):
vp0l =
g
18 ·ν ·αsl ·d
2
l ·
 eρl
ρw
−1

. (3.96)
Darin ist g die Erdbeschleunigung, ν die kinematische Viskosität des Wassers und ρw
dessen Dichte, eρl die Dichte des Partikels und dl dessen äquivalenter Durchmesser (ba-
sierend auf einer Kugel identischen Volumens) sowie αsl ein Faktor zur Berücksichtigung
von Abweichungen gegenüber der perfekten Kugelform (αsl = 1 für kugelförmige Par-
tikel, ansonsten αsl < 1). VAN RIJN (1984) gibt daneben noch weitere Beziehungen an,
die aber stets die Kenntnis eines charakteristischen Korndurchmessers verlangen. Sofern
die physikalischen Eigenschaften des sedimentierenden Materials unbekannt sind und die
Depositionsrate auf dem Wege der Kalibrierung bestimmt wird, ist es daher näher liegend,
die Geschwindigkeit vp0l selbst als unbekannten Modellparameter mitzuführen.
Analog zur Depositionsrate wird die Erosionsrate εl von vielen Autoren auf die Sedi-
mentationsgeschwindigkeit vp0l bezogen (GARCIA & PARKER, 1991; LUETTICH et al.,
1990; HAWLEY & LESHT, 1992; FANG & RODI, 2003 u.a.):
εl = vp0l ·El. (3.97)
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Im Unterschied zur Deposition gehen die Ansätze zur Ausformulierung von El , das hier
die Einheiten einer Stoffkonzentration trägt, allerdings weit auseinander. Häufig findet
sich eine exponentielle Abhängigkeit von der Überschussspannung τ0−τc an der Gewäs-
sersohle (GARCIA & PARKER, 1991), d.h.
El ∼
 
τ0− τc
τre f
!α
, τ0 ≥ τc,
bzw.
El = E0l ·
 
τ0− τc
τre f
!α
, τ0 ≥ τc, (3.98)
mit der Proportionalitätskonstanten E0l . Darin ist τ0 die vorhandene Sohlschubspannung,
τc die kritische Sohlschubspannung für Erosion und τre f eine Bezugsschubspannung, die
der Normierung der Überschussschubspannung gilt. Gebräuchlich für τre f sind
• τre f = τc (mit τc 6= 0)
(VAN RIJN, 1984, 1986; GARCIA & PARKER, 1991),
• τre f = (eρl−ρw) ·g ·dl
mit der Feststoffdichte eρl , der Dichte des Wassers ρw, der Erdbeschleunigung g
und dem charakteristischen Korndurchmesser dl (LAVELLE & MOFJELD, 1987;
GARCIA & PARKER, 1991) sowie
• τre f = 1
(HAWLEY & LESHT, 1992; HAMILTON & MITCHELL, 1996; BAILEY & HAMIL-
TON, 1997).
Wichtig ist zu berücksichtigen, dass der Parameter E0l je nach Art der Normierung eine
unterschiedliche inhaltliche Bedeutung erhält. Literaturwerte mit abweichender Normie-
rung lassen sich daher nicht unmittelbar miteinander vergleichen, sind aber bei Kenntnis
der jeweiligen Normierungsbasis ineinander umrechenbar. An dieser Stelle soll die Be-
zugsschubspannung zunächst in der allgemeinen Form τre f weiter mitgeführt werden.
Die Feststoffgruppe l macht hier nur einen Anteil eξl = SSlm/eρl (Gl. 3.84) des gesamten
Bettvolumens aus. Für ein Mehrfeststoffgemisch ergänzen GARCIA & PARKER (1991)
den Ausdruck 3.97 dementsprechend zu
εl = vp0l · eξl ·El,
d.h. mit Gleichung 3.98:
εl = vp0l ·
E0leρl ·SSlm ·
 
τ0− τc
τre f
!α
, τ0 ≥ τc. (3.99)
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Darin kann das Produkt
vp0l ·
E0leρl = ve0l (3.100)
den Einheiten nach als Erosionsgeschwindigkeit ve0l gedeutet werden. Für den Sonderfall
einer einzelnen Feststoffgruppe entspricht die Feststoffkonzentration SSlm der Sediment-
feststoffdichte. Strukturell besitzt Gleichung 3.99 also Ähnlichkeit zum Erosionsansatz
nach SCHWEIM (2005), der sich allerdings auf kohäsives Sediment bezieht und daher
zusätzlich eine Tiefenabhängigkeit sowohl der Sedimentfeststoffdichte als auch der kriti-
schen Sohlschubspannung berücksichtigt (vgl. S. 56).
Die drei unbekannten Parameter (E0l , τc, α) stellen die Freiheitsgrade des Erosionsmo-
dells nach Gleichung 3.99 dar. Sie können direkt aus Experimenten oder indirekt durch
Modellkalibrierung bestimmt werden. Für α geben LAVELLE & MOFJELD (1987) Werte
anderer Autoren zwischen 0,23 und 10 an; die Bandbreite aus Laborexperimenten benen-
nen sie mit 1,2 bis 5. GARCIA & PARKER (1991) untersuchen sieben verschiedene Erosi-
onsmodelle mit einem einheitlichen Vergleichsdatensatz und finden die beste Anpassung
für α = 1 oder α = 1,5 (entsprechend VAN RIJN, 1984). Kritische Schubspannungen τc
lassen sich zum Beispiel dem bis auf Korndurchmesser von 10 µm erweiterten Shields-
Diagramm nach MANTZ (1977) entnehmen. Werte für E0l unterliegen besonders großer
Streuung und sind außerdem differenziert im Hinblick auf die Auswahl der Bezugsschub-
spanung τre f zu betrachten.
Bei der Bestimmung der Parameter zeigen sich wiederholt Abhängigkeiten zwischen den
Werten E0l , τc und α , denen durch Elimination von Freiheitsgraden begegnet wird. In die-
sem Kontext lassen sich z.B. auch die von LAVELLE & MOFJELD (1987) vorgebrachten
Zweifel am Konzept der kritischen Schubspannung für den Bewegungsbeginn sehen. Mit
τc = 0 und τre f = (eρl−ρw) ·g ·dl gelingt ihnen die Anpassung ihres Erosionsmodells an
Datensätze, die bis dato als Argument für τc 6= 0 verwendet worden waren.
LUETTICH et al. (1990) finden bei der systematischen Kalibrierung ihres Erosionsmodells
für den flachen Plattensee (Ungarn) eine starke Korrelation zwischen optimalen Werten α
und E0l (r2 = 0,987) sowie zwischen α und der kritischen Wellenhöhe, die linear mit der
kritischen Sohlschubspannung τc verknüpft ist (r2 = 0,996). Eine Bandbreite von Parame-
terkombinationen liefert eine nahezu pareto-optimale Modellanpassung an die Messda-
ten. Für α liegt der Wertebereich zwischen 0,15 und 3,95, τc = 0 befindet sich ebenfalls
innerhalb der Bandbreite. Durch Ausnutzung der aufgestellten Korrelationsbeziehungen
werden schließlich zwei der drei Freiheitsgrade eliminiert.
Auch HAWLEY & LESHT (1992) bestätigen in ihren Berechnungen für den flachen Lake
St. Clair die Korrelation zwischen den Erosionsparametern E0l , τc und α . In Anlehnung
an LUETTICH et al. (1990) setzen sie τc = 0 (mit τre f = 1) und α = 1 fest, E0l verbleibt
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zur Kalibrierung. Identisch verfahren BAILEY & HAMILTON (1997) beim Aufbau ih-
res allgemeinen Resuspensionsmodell für flache Standgewässer, das sie erfolgreich auf
Thomsons Lake in Westaustralien anwenden.
Die Vorabauswahl τc = 0 und α = 1 soll auch hier getroffen werden, obwohl durchaus
auch andere Parameterkombinationen in der Feststofftransportmodellierung für Standge-
wässer zum Einsatz kommen (z.B. FANG & RODI, 2003). Neben der begründeten Vor-
abeinschränkung der Modellfreiheitsgrade kommt insbesondere mit τc = 0 der Vorteil
einer vereinfachten Ankopplung an die Hydrodynamik hinzu (vgl. Abschnitt 3.6.4e).
Mit den Beziehungen 3.95 und 3.99 sowie α = 1 und τc = 0 resultiert für den Integrand
in Gleichung 3.94:
σl− εl =
2666664
−vp0l ·
E0leρl ·SSlm · τ0τre f , SSln ≤ SSlbak
vp0l ·
 
SSln−SSbakl −
E0leρl ·SSlm · τ0τre f
!
, SSln > SSlbak
(3.101)
Die Differenz σl − εl stellt insgesamt die Nettodepositionsrate dar. Bei negativer Netto-
deposition handelt es sich de facto um Nettoresuspension. Wird die Nettodepositionsrate
auf die Feststoffkonzentration im Freiwasser bezogen, lässt sich abkürzen:
σl− εl = vp,netl ·SSln. (3.102)
Darin ist vp,netl die Nettodepositionsgeschwindigkeit mit
vp,netl =
2666664
−vp0l ·
E0leρl · SSlmSSln · τ0τre f , SSln ≤ SSlbak ,
vp0l ·
 
1− SSbakl
SSln
− E0leρl · SSlmSSln · τ0τre f
!
, SSln > SSlbak .
(3.103)
Für konstante Konzentrationen SSln, SSlm ist die Nettodeposition nach Gleichung 3.102
eine lineare Funktion der Sohlschubspannung τ0, deren Verlauf für SSln > SSbakl sche-
matisch in Abbildung 3.7 dargestellt ist. Der Wechsel von positiven zu negativen Werten
kennzeichnet den Umschlag von Nettodeposition zu Nettoresuspension. Die dazugehöri-
ge „kritische Schubspannung“ τ∗c lässt sich aus Gleichung 3.103 für vp,netl
!= 0 berechnen
zu:
τ∗c = τre f ·

1− SSbakl
SSln

· SSln
SSlm
· eρl
E0l
. (3.104)
Im Bereich positiver Nettodeposition (τ0 < τ∗c ) kann das Fallen der Kurve in Abbildung
3.7 als linear abnehmende Depositionswahrscheinlichkeit eines sedimentierenden Fest-
stoffteilchens interpretiert werden (CELIK & RODI, 1988). Während eines Nettoresus-
pensionsereignisses mit der konstanten Sohlschubspannung τ∗0 verschiebt sich durch die
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Abbildung 3.7:Nettodepositionsrate als qualitative Funktion der Sohlschubspannung
τ0 für nicht-kohäsives Sediment (α = 1, τc = 0)
Erhöhung der Freiwasserkonzentration SSln um ∆SSln der Feststoffflux zunehmend in
Richtung Deposition, d.h. das Resuspensionsereignis begrenzt sich durch die inhärente
Zunahme der Depositionsrate selbst (Abnahme um ∆(σl−εl) in Abb. 3.7; TEETER et al.,
2001). Bezogen auf die konstante Erosionsrate E0l , kommt dieses Verhalten einer Erhö-
hung der Schubspannung τ∗c während des Resuspensionsereignisses gleich (gestrichelte
Linie in Abb. 3.7).
Kohäsives Sediment
Das Sedimentations- und Erosionsverhalten kohäsiver Feststoffe wird insbesondere durch
die Wechselwirkungen der Partikel untereinander und durch den Einfluss der gelösten
Phase (Salzgehalt, Temperatur, pH-Wert) verkompliziert (TEETER et al., 2001). Labor-
messungen sprechen dafür, dass Deposition und Erosion als diskrete, exklusive Prozesse
zu betrachten sind (PARCHURE & MEHTA, 1985; LAU & KRISHNAPPAN, 1994). Im Hin-
blick auf Gleichung 3.94 bedeutet das: (Netto-)Deposition findet statt, wenn σl > 0 (und
εl = 0), (Netto-)Resuspension für εl > 0 (und σl = 0) (PARCHURE & MEHTA, 1985).
Die Depositionsrate σl wird üblicherweise als Produkt aus der Sedimentationsrate des
suspendierten Materials,
σ0l = vp0l ·SSln, (3.105)
und einer linear von der Sohlschubspannung abhängigen Depositionswahrscheinlichkeit
formuliert (MEHTA et al., 1989; VLAG, 1992; ZIEGLER & NISBET, 1995; JIN & JI,
2004):
σl = σ0l ·
 
τc,dep− τ0
τc,dep
!
, τ0 ≤ τc,dep. (3.106)
Darin ist τc,dep die kritische Sohlschubspannung für die Deposition. Wenn τc,dep über-
schritten wird, findet keine Deposition statt (σl = 0). Die Sinkgeschwindigkeit kohäsiver
Feststoffe, vp0l , ist nicht allein eine Funktion der Partikelgröße, sondern hängt insbeson-
dere auch von der Flockenbildung und -zerstörung ab und ist somit eine zeitabhängige
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Eigenschaft der Suspension (MEHTA et al., 1989). Es existieren vergleichsweise kom-
plexe Modellansätze auch für Standgewässer, die dieses Verhalten parametrisieren (z.B.
ZIEGLER & NISBET, 1995; TEETER et al., 2001). Sofern die dazu erforderlichen Daten
nicht zur Verfügung stehen, werden auch konstante Sinkgeschwindigkeiten angesetzt (JIN
& JI, 2004) und ggf. nach Feststoffklassen differenziert (VLAG, 1992).
Die Erosionsrate kohäsiver Sedimente ist eine räumlich und zeitlich variante Funktion
des Sedimentaufbaus und -zustands. Ansätze zur Modellierung von Oberflächenerosion,
die das sukzessive Herauslösen einzelner Aggregate aus dem exponierten Sedimentkörper
bezeichnet, unterscheiden sich für die oberste, unkonsolidierte Schicht und den homoge-
nen, unteren Teil des aktiven Sediments (PARCHURE & MEHTA, 1985; MEHTA et al.,
1989). In der oberen Schicht nimmt der Erosionswiderstand des Betts mit der Tiefe zu,
in der unteren bleibt er mit der Tiefe konstant. Die Mächtigkeit der oberen Schicht ist
entsprechend der fortschreitenden Konsolidierung zeitabhängig, somit ist auch die Tie-
fenverteilung des Erosionswiderstands eine Funktion der Zeit (PARCHURE & MEHTA,
1985).
Eine gängige Formulierung der Erosionsrate feiner, kohäsiver Sedimente in Standgewäs-
sern, die diese Erkenntnisse berücksichtigt, ist (VLAG, 1992; ZIEGLER & NISBET, 1995;
JAMES et al., 1997; TEETER et al., 2001; JIN & JI, 2004)
εl(t,z) = ε0l · f (t) ·

τ0− τc,ero(t,z)
τc,ero(t,z)
α
, τ0 ≥ τc,ero(t,z), (3.107)
Darin stellt ε0l eine Erosionsgrundrate dar. Die Zeitabhängigkeit der Erosionsrate εl wird
entweder über die Veränderung der kritischen Schubspannung τc,ero (VLAG, 1992; TEE-
TER et al., 2001), über eine funktionale Beziehung f (t) (ZIEGLER & NISBET, 1995; JA-
MES et al., 1997) oder gar nicht berücksichtigt (JIN & JI, 2004). Mit der Auswahl α = 1
(VLAG, 1992; JIN & JI, 2004) sowie ohne Raum- und Zeitabhängigkeit entspricht Glei-
chung 3.107 dem von PARCHURE & MEHTA (1985) bzw. MEHTA et al. (1989) zitierten
Ansatz für homogenes, konsolidiertes Sediment.
Exklusivität von Deposition und Erosion impliziert, dass der Erosionswiderstand des Se-
diments größer ist als die kritische Sohlschubspannung für Deposition, also τc,ero > τc,dep.
JIN & JI (2004) geben als gebräuchliche Regel die Beziehung τc,ero = 1,2 · τc,dep an,
ZIEGLER & NISBET (1995) verwenden an der Sedimentoberfläche τc,ero = τc,dep, d.h.
Deposition geht bei steigender Sohlschubspannung unmittelbar in Erosion über. Komple-
xere Ansätze sind zur Modellierung kohäsiver Stoffgemische erforderlich, in denen sich
die Depositions- und Erosionsbereiche der Einzelanteile bei individueller Betrachtung
durchaus überlagern können (TEETER et al., 2001).
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Abbildung 3.8:Nettodepositionsrate als qualitative Funktion der Sohlschubspannung
τ0 für kohäsives Sediment (vp0l =const., α = 1, τc,ero = τc,dep)
Zum festen Zeitpunkt eines Erosionsereignisses ist die Erosionsrate nach Gleichung 3.107
ausschließlich eine Funktion der Tiefe, εl = εl(z). Mit einer konstanten Sedimentationsge-
schwindigkeit vp0l und für α = 1 sowie τc,ero = τc,dep entsprechen die Gleichungen 3.106
und 3.107 an der Sedimentoberfläche der in Abbildung 3.8 qualitativ dargestellten Ver-
teilung der Nettodeposition σl−εl über die Sohlschubspannung τ0. Im Vergleich mit Ab-
bildung 3.7 zeigt sich ein Neigungswechsel im Übergang von Deposition zu Erosion, der
durch die Fixierung von τc,dep entsteht, d.h. der Gradient der Depositionswahrscheinlich-
keit (σ0/τc,dep) ist über einen zusätzlichen Freiheitsgrad unabhängig vom Gradienten der
Erosionsrate (ε0/τc,ero) definiert. Die Tiefenabhängigkeit des Erosionswiderstands führt
dazu, dass im Verlauf eines Erosionsereignisses mit der konstanten Sohlschubspannung
τ∗0 die kritische Schubspannung τc,ero um ∆τc,ero anwächst, so dass sich die Resuspension
selbst begrenzt (Abnahme um ∆(σl− εl) in Abb. 3.8).
d) Diskussion
Die prozessnahe Modellierung von Sedimentation, Deposition und Erosion kohäsiver
Sedimente erfordert erheblichen zusätzlichen Aufwand sowohl bezüglich der Modellar-
chitektur als auch hinsichtlich des Datenbedarfs. Zur Auflösung der räumlich-zeitlichen
Heterogenität des Erosionswiderstands τc,ero wird der Sedimentköper z.B. häufig in ei-
ne Vielzahl vertikaler Kontrollvolumina eingeteilt (VLAG, 1992; ZIEGLER & NISBET,
1995), die Zeit zwischen Deposition und potenzieller Erosion ist zu bilanzieren. Schließ-
lich sind zur Darstellung der Orts- und Zeitabhängigkeit von Erosionsrate und/oder Ero-
sionswiderstand funktionale Beziehungen zu anderen Zustandsgrößen des Systems er-
forderlich (z.B. Parametrisierung des Konsolidationsprozesses), die ihrerseits zusätzliche
Modellparameter enthalten (z.B. TEETER et al., 2001). Sowohl die Beziehungen selbst als
auch die dazugehörigen Parameter sind durch spezialisierte Messungen abzusichern, die
z.T. in-situ erfolgen müssen (MEHTA et al., 1989). Ohne eine entsprechende Datengrund-
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lage geht der erhöhte Parameterumfang entweder über Annahmen oder als zusätzliche
Freiheitsgrade der Kalibrierung in die Unsicherheit des Modellergebnisses ein.
Die Zeitabhängigkeit des Erosionswiderstands wirkt sich nicht während eines episodi-
schen Resuspensionsereignisses aus, sondern führt je nach Vorgeschichte der Depositi-
on zu einer unterschiedlichen Systemantwort auf dieselben äußeren Randbedingungen.
Die „Vorgeschichte“ bezeichnet hier einen Zeitraum von der Größenordnung einer Wo-
che, wie er für das Abklingen des instationären Konsolidierungsprozesses erforderlich ist
(PARCHURE & MEHTA, 1985). Je gleichmäßiger die Feststoffbeschickung eines Gewäs-
sers ausfällt, desto geringere Unterschiede in der Vorgeschichte der Deposition sind für
verschiedene Resuspensionsereignisse zu erwarten. Auf die Abbildung der verbleiben-
den Zeitabhängigkeit soll hier vor dem Hintergrund der anvisierten Langfristsimulation
verzichtet werden. Über einen langen Zeitraum interessiert das „mittlere“ Resuspensions-
verhalten des Gewässers mehr als die vermeintlich scharfe Abbildung unterschiedlicher
Einzelereignisse.
Werden die Freiheitsgrade eines kohäsiven Modellansatzes in Anbetracht einer mangeln-
den Datengrundlage systematisch reduziert, z.B. durch die Zusammenlegung der kriti-
schen Schubspannungen für Deposition und Erosion, so zeigt sich eine formale Annähe-
rung an die nicht-kohäsive Formulierung, die sich durch den Vergleich der Abbildungen
3.8 und 3.7 illustrieren lässt:
• Der Verlauf der Nettodeposition σl−εl in Abbildung 3.8 unterscheidet sich von Ab-
bildung 3.7 insgesamt lediglich durch den Neigungswechsel bei τc,dep = τc,ero, der
aus dem zusätzlichen Freiheitsgrad des fixierbaren Schwellenwertes τc,dep = τc,ero
hervorgeht, während sich τ∗c in Abbildung 3.7 dynamisch aus der suspendierten
Feststoffkonzentration berechnet.
• Die mit wachsender Schubspannung abnehmende Nettodeposition σl− εl für τ0 <
τc,dep (Abb. 3.8) bzw. τ0 < τ∗c (Abb. 3.7) wird im kohäsiven Fall durch die linear
sinkende Depositionswahrscheinlichkeit verursacht, im nicht-kohäsiven Fall durch
das linear ansteigende Erosionspotenzial.
• Auch die Abnahme der Erosionsrate im Verlauf eines Resuspensionsereignisses,
für ein kohäsives Sediment durch den mit der Tiefe wachsenden Erosionswider-
stand verursacht, ist in beiden Modellansätzen enthalten. Die kohäsive Formulie-
rung stützt sich auf mindestens einen zusätzlichen Freiheitsgrad (z.B. den maxima-
len Erosionswiderstand in der Tiefe bei Annahme eines linearen Verlaufs τc,ero(z)),
während sich der Effekt bei nicht-kohäsivem Ansatz wiederum dynamisch durch
den Anstieg der suspendierten Feststoffkonzentration ergibt (TEETER et al., 2001).
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Die geschilderte Ähnlichkeit der sichtbaren Auswirkungen mag eine Ursache für die kon-
troversen Erklärungsversuche zum Depositions- und Erosionsverhalten feiner, kohäsiver
Sedimente sein (LAU & KRISHNAPPAN, 1994). Sicherlich ist sie ein Grund dafür, dass
bei der Simulation von Resuspension und Feststofftransport in Standgewässern ähnlich
gute oder sogar bessere Ergebnisse mit Modellen erzielt werden, die bei beschränkter
Datengrundlage auf die zusätzlichen Freiheitsgrade einer kohäsiven Formulierung ver-
zichten. Die vermeintliche Diskrepanz zwischen gewähltem Modellansatz und vorliegen-
der Sedimentbeschaffenheit wird von LUETTICH et al. (1990) und HAWLEY & LESHT
(1992) ausdrücklich diskutiert. Neben die hier erarbeitete, formal-deskriptive Begründung
für den Erfolg der nicht-kohäsiven Formulierung setzen die Autoren die Hypothese, dass
sich die oberste Schicht eines kohäsiv durchsetzten Sedimentkörpers tatsächlich auch im
physikalischen Sinne nicht-kohäsiv verhalte.
Insgesamt ist es also gerechtfertigt und mit dem Ziel minimaler Modellkomplexität sogar
konsequent, auch in dieser Arbeit einen nicht-kohäsiven Ansatz als Modellgrundlage zu
verwenden. Dabei soll die spezielle Wahl α = 1 und τc = 0 getroffen werden, die zur
Gleichung 3.101 führt. Insbesondere die Festlegung τc = 0 erleichtert auch die im fol-
genden Abschnitt vorgestellte Kopplung an die Hydrodynamik, weil auf eine exklusive
Unterscheidung von Depositions- und Erosionsflächen verzichtet werden kann.
e) Kopplung an die Hydrodynamik und Einbindung in das Modell
Der Exponent α und die kritische Schubspannung τc in Gleichung 3.99 sollen zunächst
noch in allgemeiner Form mitgeführt werden, um neben den inhaltlichen Argumenten
auch die formalen Vorteile der speziellen Auswahl α = 1 und τc = 0 zu verdeutlichen.
Mit den Beziehungen 3.94, 3.95, 3.99 und 3.100 wird aus Gleichung 3.93:
SNDEPln =
2666666666666666664
−
¨
(Aεn)
ve0l ·SSlm
 
τ0− τc
τre f
!α
dA, SSln ≤ SSbakl ,
¨
(Abn)
vp0l ·

SSln−SSbakl
Ł
dA
−
¨
(Aεn)
ve0l ·SSlm
 
τ0− τc
τre f
!α
dA, SSln > SSbakl .
(3.108)
Dabei ist Aεn die Teilfläche von Abn , auf der die kritische Sohlschubspannung τc über-
schritten wird (τ0 ≥ τc). Die Auswertung der Integrale unter Kennzeichnung der Flächen-
mittelwerte durch einfache Überstreichung (Schreibweise A.1 nach Anh. A) führt zu:
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SNDEPln =
26666666664
−Aεn · ve0l ·
SSlm
ταre f
· (τ0− τc)α

Aεn
, SSln ≤ SSbakl
Abn · vp0l ·

SSln−SSbakl
Ł
−Aεn · ve0l ·
SSlm
ταre f
· (τ0− τc)α

Aεn
, SSln > SSbakl
(3.109)
Von der Hydrodynamik abhängige Größen sind in Gleichung 3.109 sowohl die Fläche
Aεn als auch der Ausdruck (τ0− τc)α

Aεn
, der den Mittelwert der potenzierten Über-
schussspannung über Aεn darstellt. Die Verwendung von Aεn und (τ0− τc)α

Aεn
als hy-
drodynamische Wirkungsgrößen ist zwar prinzipiell möglich, aber die kritische Schub-
spannung τc wäre nur mit großem Aufwand kalibrierbar, weil zu jedem Kalibrierungswert
τc die Interpolationsfunktion RHD für Aεn und (τ0− τc)α

Aεn
neu erstellt werden müsste
(vgl. Kap. 4).
Für den Sonderfall τc = 0 folgt Aεn = Abn und
SNDEPln =
26666664
−Abn · ve0l ·SSlm ·
τα0
ταre f
, SSln ≤ SSbakl
Abn · vp0l ·
"
SSln−SSbakl
Ł− ve0l
vp0l
·SSlm · τ
α
0
ταre f
#
, SSln > SSbakl
(3.110)
bzw.
SNDEPln = Abn · vp,netl ·SSln (3.111)
mit der mittleren Nettodepositionsgeschwindigkeit vp,netl ,
vp,netl =
26666664
−vp0l ·
 
ve0l
vp0l
· SSlm
SSln
· τ
α
0
ταre f
!
, SSln ≤ SSbakl ,
vp0l ·
 
1− SSbakl
SSln
− ve0l
vp0l
· SSlm
SSln
· τ
α
0
ταre f
!
, SSln > SSbakl .
(3.112)
Als von der Hydrodynamik abhängige Größe verbleibt jetzt τα0 . Mit der speziellen, oben
begründeten Wahl von α = 1 wird schließlich τ0, der Mittelwert der Sohlschubspannung
über die Sediment-Freiwasser-Grenzfläche Abn , zur hydrodynamischen Wirkungsgröße
für Sedimentation und Resuspension.
In die Massenerhaltungsgleichungen für Freiwasser (Gl. 3.36) und Sediment (Gl. 3.37)
geht die Nettodeposition NDEPkn des Einzelstoffs k ein. Sie wird anteilig aus der sum-
mierten Nettodeposition SNDEPl(k)n der zugeordneten Feststoffgruppe l(k) berechnet,
und zwar im Verhältnis der massentransformierten Einzelfeststoffkonzentration µk ·Cpk
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zur Gesamtfeststoffkonzentration SSl(k) im Freiwasser (Nettodeposition) oder im Sedi-
ment (Nettoresuspension):
µk ·NDEPkn =
2666664
SNDEPl(k)n ·
µk ·Cpkn
SSl(k)n
, SNDEPl(k)n ≥ 0,
SNDEPl(k)n ·
µk ·Cpkm
SSl(k)m
, SNDEPl(k)n < 0,
bzw.
NDEPkn =
2666664
SNDEPl(k)n
SSl(k)n
·Cpkn, SNDEPl(k)n ≥ 0
SNDEPl(k)n
SSl(k)m
·Cpkm, SNDEPl(k)n < 0,
(3.113)
=
26664
Abn · vp,netl ·Cpkn, SNDEPl(k)n ≥ 0
Abn · vp,netl ·
SSl(k)n
SSl(k)m
·Cpkm, SNDEPl(k)n < 0.
(3.114)
Die Gleichungen 3.113 und 3.110 (mit α = 1 und τre f = 1) stellen die gewählte Grundlage
für die Modellierung von Nettodeposition bzw. -resuspension dar.
3.6.5 Sedimentüberdeckung
a) Konzept
Im absoluten Bezugssystem des ruhenden Betrachters sinken Feststoffe in der Wasser-
säule mit der Geschwindigkeit vp nach unten, die gelöste Phase bewegt sich mit der Ge-
schwindigkeit vd aufwärts (Abb. 3.9a, links). Sedimentierende Feststoffe lagern sich an
der Sohle ab und führen dort zur fortschreitenden Überdeckung des Sedimentkörpers. In
der Konsequenz bewegt sich die Sedimentoberfläche vertikal mit der Geschwindigkeit
∂ z/∂ t (vgl. Abb. 3.2, Gln. 3.36, 3.37), für die an dieser Stelle die Bezeichnung der Sedi-
mentüberdeckungsgeschwindigkeit vb eingeführt werden soll (englisch „burial velocity“,
daher ist in der Literatur der Index b gebräuchlich):
vb =
∂ z
∂ t

tm
. (3.115)
Über den Zeitraum ∆t wächst der Sedimentkörper um das Maß ∆H = vb ·∆t an (Abb.
3.9a, rechts). Für den Fall der Nettoresuspension gilt Abbildung 3.9 gleichermaßen, alle
eingezeichneten Geschwindigkeiten treten allerdings mit umgekehrtem Vorzeichen auf.
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Abbildung 3.9: Konzeptionelle Darstellung für die Sedimentüberdeckung zu den Zeit-
punkten t (links) und t+∆ t (rechts), a) im absoluten Bezugssystem eines ruhenden
Betrachters, b) im bewegten Bezugssystem eines mit der Sedimentoberfläche be-
wegten Betrachters
Im bewegten Bezugssystem des Sedimentkontrollvolumens nach Abschnitt 3.3.1 ist die
Sedimentoberfläche augenscheinlich in Ruhe (Abb. 3.9b, links). In der unteren Begren-
zungsfläche hingegen tritt Sedimentmaterial im Depositionsfall mit der Geschwindigkeit
vb aus, es wird aus dem Kontrollvolumen verdrängt. Davon sind sowohl die Feststoffe als
auch das eingeschlossene Porenwasser betroffen. Sedimentierende Partikel in der Wasser-
säule bewegen sich mit der Geschwindigkeit vp +vb auf die Sedimentoberfläche zu. Weil
im Zuge des Depositionsprozesses auch Porenwasser in den Sedimentkörper eingebunden
wird, ist die Gesamtgeschwindigkeit vb−vd der flüssigen Phase ebenfalls in Richtung der
Sedimentoberfläche orientiert.
Über den Zeitraum ∆t hat eine Schicht der Mächtigkeit ∆H das System nach unten verlas-
sen, die Höhe der Wassersäule ist dementsprechend um ∆H verkürzt (Abb. 3.9b, Mitte).
Während dieser Volumenstrom für das Sedimentkontrollvolumen den einzigen, somit in
der Langfristwirkung maßgeblichen advektiven Transportvorgang darstellt, ist er für das
wesentlich größere Freiwasserkontrollvolumen gegenüber den übrigen Volumenzu- und
-abströmen vernachlässigbar gering. In der Volumenbilanz für das Freiwasser soll der
Einfluss der Sedimentüberdeckung daher unberücksichtigt bleiben (Abb. 3.9b, rechts).
Das Konzept der Sedimentüberdeckung kommt in den meisten Modellen zur Anwen-
dung, die den Sedimentkörper einbeziehen oder ausschließlich betrachten. Allerdings
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wird die Sedimentüberdeckungsgeschwindigkeit vb meist in mechanistischer Form als ab-
wärts gerichtetes advektives Transportfeld innerhalb des Sedimentkörpers angesetzt und
ein mittlerer langjähriger Wert vb z.B. aus Messungen abgeschätzt (SEO & CANALE,
1999; WANG et al., 2003b; SCHAUSER et al., 2004). Ein derartiges Vorgehen bedeu-
tet allerdings, dass die Langfristprognosetauglichkeit bezüglich etwaiger Veränderungen
des Sedimentüberdeckungsverhaltens verloren geht. Solche Veränderungen können z.B.
infolge der langfristigen Entwicklung des Feststofftransfers zwischen Sediment und Frei-
wasser auftreten. Die Sedimentüberdeckung soll daher in dieser Arbeit nicht parametri-
siert, sondern modellintern aus Volumenbilanzen für das Sedimentkontrollvolumen be-
rechnet werden. Neue Modelleingangs- bzw. Kalibrierungsparameter entstehen auf die-
sem Wege nicht.
b) Berechnungsprinzip
Das Prinzip zur Berechnung von vb und vd wird hier zunächst in vereinfachter Form für
einen einzelnen, nicht-reaktiven Feststoff vorgeführt.
Die Größe des Sedimentkontrollvolumens Vm, das sich aus fester (Vpm) und gelöster (Vdm)
Phase zusammensetzt, soll über die Zeit konstant bleiben, d.h.
dVm
dt =
d (Vpm +Vdm)
dt = 0.
Die daraus zunächst resultierende Bedingung
dVpm
dt =−
dVdm
dt bzw.
ξm
dt =−
ϕm
dt
lässt sich unter der einschränkenden Forderung einer über die Zeit konstanten mittleren
Porosität, d.h.
ϕm
dt = 0,
separat für den festen und den gelösten Volumenanteil formulieren, also:
dVpm
dt = 0 ∧
dVdm
dt = 0. (3.116)
Das Sedimentkontrollvolumen sowie die zu- und abfließenden Volumenströme sind in
Abbildung 3.10 dargestellt, und zwar gesondert für die feste (links) und die gelöste Phase
(rechts). Der feste Volumenanteil ist allein von einer der beiden unbekannten Geschwin-
digkeiten betroffen, nämlich vb. Deswegen berechnet sich vb im ersten Schritt aus der
Feststoffvolumenerhaltung, vd anschließend aus der Bilanz für die gelöste Phase:
1. Die obere Begrenzungsfläche des Kontrollvolumens durchdringt der Feststoffflux
mit dem Feststoffvolumenanteil ξn = 1−ϕn der Wassersäule. An der Unterseite
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Abbildung 3.10: Vereinfachte Volumenbilanz für das Sedimentkontrollvolumen, links:
feste Phase, rechts: flüssige Phase
entspricht der Feststoffvolumenanteil dem des homogenen Sedimentkörpers, ξm =
1−ϕm. Die Forderung nach Volumenerhaltung im Sinne der Gleichung 3.116 führt
zur Kontinuitätsbedingung „Zufluss = Abfluss“, d.h. (Abb. 3.10, links):
(vb + vp) · (1−ϕn) = vb · (1−ϕm)
Daraus resultiert
vb = vp · 1−ϕnϕn−ϕm (3.117)
Die Richtung der Pfeile in Abbildung 3.10 entspricht dem Fall der Nettodeposition.
Für Nettoresuspension verläuft die Berechnung analog und Gleichung 3.117 ergibt
sich identisch.
2. Die Volumenerhaltung der flüssigen Phase liefert nach demselben Prinzip (vgl. Abb.
3.10, rechts):
(vb− vd) ·ϕn = vb ·ϕm
und
vd = vb · ϕn−ϕmϕm = vp ·
1−ϕn
ϕn
. (3.118)
Der Ausdruck 1−ϕn im Zähler der Gleichung 3.117 zeigt bei einem Flüssigkeitsvolu-
menanteil ϕn ≈ 1 des Freiwassers, dass die Sedimentüberdeckungsgeschwindigkeit vb
um Größenordnungen niedriger ausfällt als die Sedimentationsgeschwindigkeit vp. Mit
ϕn > ϕm ist vd nach Gleichung 3.118 nochmals ein Bruchteil von vb.
An einem Beispiel sollen die unterschiedlichen Größenordnungen verdeutlicht werden:
Bei einer suspendierten Feststoffkonzentration von 27 mg/l ergibt sich mit einer Feststoff-
dichte von 2,7 kg/l ein Feststoffvolumenanteil von ξn = 1−ϕn = 27/(2,7 ·10−6) = 10−5.
Mit einer angenommenen Sedimentationsgeschwindigkeit von vp = 1m/d und einer Sedi-
mentporosität von ϕm = 0,8 resultiert die Sedimentverdrängungsgeschwindigkeit zu vb =
10−5/(1− 0,8)m/d = 5 · 10−5 m/d = 5 · 10−2 mm/d. Diese geringe tägliche Sediment-
überdeckung summiert sich für ein Jahr zu vb = 1,8 cm/a. Die Verdrängungsgeschwin-
digkeit der flüssigen Phase, vd , beträgt im Beispiel 25% von vb, also vd = 1,25 ·10−5 m/d.
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c) Analytische Berechnung
Die analytische Berechnung von Sedimentüberdeckungs- und Verdrängungsgeschwin-
digkeit soll nun durch Volumenbilanzen anhand der vollständigen Massenerhaltungsglei-
chung für das Sedimentkontrollvolumen (Gl. 3.37) wiederholt werden. Die wesentlichen
Unterschiede gegenüber dem oben vorgeführten, vereinfachten Berechnungsprinzip lie-
gen 1) in der Berücksichtigung der Feststoffgruppen nach Kapitel 3.6.3 und 2) in der
potenziellen Reaktivität der Feststoffe.
Mit den Beziehungen 3.87 und 3.115 wird aus Gleichung 3.37:
d
dt (Vm ·Cm) = NDEPn−NPWDn
+DBXn−DDXm−QSTm +
¨
(Atm)
vb · c dA−
¨
(Abm)
vb · c dA. (3.119)
Die obere Grenze des Sedimentkontrollvolumens liegt in der Freiwassergrenzschicht ge-
ringfügig oberhalb der Sedimentoberfläche (vgl. Abb. 3.3). Bei homogener Konzentrati-
onsverteilung in der Wassersäule lässt sich das Integral über Atm daher unter Verwendung
der Regel A.1 umschreiben zu:¨
(Atm)
vb · c dA≈ Atm · vbn ·Cn = BURn. (3.120)
Die untere Begrenzungsfläche des Sedimentkontrollvolumens, Abm , stellt die Trennfläche
zwischen aktivem und inaktivem Sediment dar. Bei positiver Sedimentüberdeckungsge-
schwindigkeit entsprechend den Eintragungen in Abbildung 3.9 wird Material bekannter
Zusammensetzung aus dem Sedimentkontrollvolumen ausgetragen, d.h. die Näherung
c≈Cm ∀ (x,y,z) ∈ (Abm), vbn ≥ 0 (3.121)
ist angebracht. Der Fall negativer Überdeckungsgeschwindigkeit entspricht einem Netto-
resuspensionsereignis bzw. einer Sedimenteintiefung. Während der Absenkung der Sedi-
mentoberfläche rückt im bewegten Kontrollvolumen Material aus dem tieferen, inaktiven
Sedimentbereich nach. Der inaktive Sedimentbereich liegt jedoch außerhalb der System-
grenzen, so dass für die dortigen Stoffkonzentrationen plausible Annahmen im Sinne äu-
ßerer Randbedingungen getroffen werden müssen. Die beste Information über die Zusam-
mensetzung des oberen inaktiven Sediments liefert das darüber liegende aktive Sediment
selbst. Hier soll also auch für den Fall einer Sedimenteintiefung die Stoffkonzentration
in der unteren Begrenzungsfläche des Sedimentkontrollvolumens mit der mittleren Stoff-
konzentration des aktiven Sediments angenähert werden, d.h.
c≈Cm ∀ (x,y,z) ∈ (Abm), vbn < 0, (3.122)
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so dass unabhängig vom Vorzeichen der Sedimentüberdeckungsgeschwindigkeit gilt:
¨
(Abm)
vb · c dA≈ Abm · vbn ·Cm = BURm. (3.123)
Im Resuspensionsfall wird das Volumen des erodierten Sedimentkörpers also von unten
durch Material aufgefüllt, dessen volumetrische Zusammensetzung zwar derjenigen des
Sedimentkörpers, aber nicht des unabhängig für die drei Feststoffgruppen formulierten
Resuspensionsfluxes entspricht. Ein Resuspensionsereignis führt daher nicht zur Volu-
menänderung des Sedimentkörpers, sehr wohl aber zur Abnahme des Volumenanteils der
resuspendierten Feststoffgruppe.
Der Nachteil, für den Eintiefungsfall eine Annahme über die Zusammensetzung des nicht
bilanzierten inaktiven Sediments treffen zu müssen, geht mit dem ökonomischen Vorteil
der einfachen Diskretisierung nach Abschnitt 3.3.1 einher. Unter der Annahme, dass in
Standgewässern die positive Sedimentüberdeckung dominiert, fällt der Nachteil gegen-
über dem Vorteil geringer ins Gewicht.
Unter Verwendung der Ausdrücke 3.120 und 3.123 lässt sich Gleichung 3.119 summa-
risch zerlegen in die Massenerhaltungsgleichungen für die festen und gelösten Konzen-
trationsanteile, also
d
dt (Vm ·Cm) =
d
dt (Vm ·Cpm)+
d
dt (Vm ·Cdm) (3.124)
mit
d
dt (Vm ·Cpm) = NDEPn−QSTpm +BURpn−BURpm, (3.125)
d
dt (Vm ·Cdm) =−NPWDn +DBXn−DDXm−QSTdm +BURdn−BURdm. (3.126)
Nach Division durch die Einzelstoffdichte ρk und Summierung über alle NC bilanzierten
Einzelfeststoffe Cpk ergibt sich aus der Beziehung 3.125 die diskrete Erhaltungsgleich-
gung für das Gesamtfeststoffvolumen zu:
d
dt
NCX
k=1
Vm ·Cpkm
ρk

=
NCX
k=1
NDEPkn
ρk
− QSTpkm
ρk
+
BURpkn
ρk
− BURpkm
ρk

. (3.127)
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Die Einzelsummen auf der rechten Seite lassen sich nach Einsetzen der Ausdrücke 3.114,
3.120 und 3.123 auswerten zu
NCX
k=1
NDEPkn
ρk
= Abn ·
NCX
k=1

vp,netl(k) ·ξkn

, (3.128)
NCX
k=1
BURpkn
ρk
= Atm · vbn ·
NCX
k=1
ξkn = Atm · vbn ·ξn und (3.129)
NCX
k=1
BURpkm
ρk
= Abm · vbn ·
NCX
k=1
ξkm = Abm · vbn ·ξm. (3.130)
Dabei wird besonders betont, dass die Beziehung 3.128 für beide in Gleichung 3.114
unterschiedenen Fälle gilt. Aus der Forderung nach Feststoffvolumenerhaltung,
d
dt
NCX
k=1
Vm ·Cpkm
ρk

!= 0,
ergibt sich schließlich
0 = Abn ·
NCX
k=1

vp,netl(k) ·ξkn

+Atm · vbn ·ξn−Abm · vbn ·ξm−
NCX
k=1
QSTpkm
ρk
. (3.131)
Diese Gleichung lässt sich mit ξ = 1−ϕ (Gl. 3.6) und für Atm = Abm nach vbn auflösen zu
vbn =
Abn
Atm
NCX
k=1

vp,netl(k) ·ξkn

ϕn−ϕm −
NCX
k=1
QSTpkm
ρk
Atm (ϕn−ϕm)
. (3.132)
Der Vergleich mit dem auf vereinfachtem Wege hergeleiteten Ausdruck 3.117 zeigt:
1. Der erste Summand stellt eine Verallgemeinerung der Gleichung 3.117 für den Fall
mehrerer Feststoffgruppen mit unterschiedlichen Nettodepositionsgeschwindigkei-
ten dar. Wären alle vp,netl(k) identisch, d.h. vp,netl(k) = vp (l = 1,2,3), resultierte mitPNC
k=1 ξk = 1−ϕn und für Abn = Atm exakt die Gl. 3.117.
2. Der zweite Summand repräsentiert die Wirkung von Quellen und Senken für Fest-
stoffe. Eine Feststoffquelle (QSTpkm < 0, siehe Gl. 3.39) bewirkt eine zusätzliche
positive Sedimentüberdeckung (die in diesem Fall eher als Feststoffverdrängung zu
bezeichnen ist, weil sie de facto nicht aus Ablagerungen an der Sedimentoberfläche
herrührt), eine Feststoffsenke führt zu einer Eintiefung. Wenn z.B. innerhalb des
Bilanzzeitraums dasselbe Feststoffvolumen durch Reaktionen aufgezehrt wird, das
gleichzeitig als Depositionsflux die Sedimentoberfläche erreicht, dann ergibt sich
die Nettosedimentüberdeckung insgesamt zu Null.
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Für die Einbindung in das Modell ist die Gleichung 3.132 umständlich, weil zur korrekten
Auswertung alle Feststoffquellen und -senken QSTpk vollständig bilanziert werden müs-
sen. Viele dezentrale Eingriffe in die Modellstruktur wären dazu erforderlich. Das weiter
unten (Abschnitt 3.6.5d) vorgestellte numerische Verfahren zur Berechnung von vb lässt
sich hingegen an zentraler Stelle implementieren und schützt vor etwaigen Bilanzierungs-
fehlern.
Trotzdem wird Gleichung 3.132 benötigt, um im folgenden Schritt eine analytische Lö-
sung für die Verdrängungsgeschwindigkeit vd herzuleiten:
Es seien ρdk die Dichten der gelösten Konzentrationen Cdk , ϕk = Cdk/ρdk seien die ge-
lösten Volumenanteile. Den zur Gesamtvolumenfraktion ϕ der gelösten Phase fehlenden
Anteil ϕw = ϕ−PNCk=1ϕk nimmt das Wasser selbst ein, das in der Erhaltungsgleichung
für das Gesamtflüssigkeitsvolumen berücksichtigt werden muss (Index w). Division der
Gleichung 3.126 durch die Einzelstoffdichte ρdk , Summierung über alle Einzelstoffe und
Addition der entsprechenden Terme für das Wasservolumen führt zu:
d
dt
24 NCX
k=1
 
Vm ·Cdkm
ρdk
!
+Vm

ϕm−
NCX
k=1
ϕkm
35
=
NCX
k=1
 
−NPWDkn
ρdk
+
DBXkn
ρdk
− DDXkm
ρdk
− QSTdkm
ρdk
+
BURdkn
ρdk
− BURdkm
ρdk
!
− NPWDwn
ρw
+
DBXwn
ρw
− DDXwm
ρw
+
BURwn
ρw
− BURwm
ρw
. (3.133)
Dabei wird unterstellt, dass das Wasser allen Transportprozessen der gelösten Phase un-
terliegt, allerdings nicht von Quellen und Senken betroffen ist. Die Einzelterme auf der
rechten Seite der Gleichung 3.133 lassen sich unter Verwendung der Ausdrücke 3.92,
3.120 und 3.123 wiederum umformen und zusammenfassen zu:
−
NCX
k=1
NPWDkn
ρdk
− NPWDwn
ρw
=−Abn · vd,netn ·

NCX
k=1
ϕkn +ϕn−
NCX
k=1
ϕkn

=−Abn · vd,netn ·ϕn,
NCX
k=1
BURdkn
ρdk
+
BURwn
ρw
= Atm · vbn ·

NCX
k=1
ϕkn +ϕn−
NCX
k=1
ϕkn

= Atm · vbn ·ϕn,
−
NCX
k=1
BURdkm
ρdk
− BURwm
ρw
=−Abm · vbn ·ϕm,
NCX
k=1
DBXkn
ρdk
+
DBXwn
ρw
= 0,
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−
NCX
k=1
DDXkm
ρdk
− DDXwm
ρw
= 0.
Aus der Forderung nach Volumenerhaltung,
d
dt
24 NCX
k=1
 
Vm ·Cdkm
ρdk
!
+Vm

ϕm−
NCX
k=1
ϕkm
35 != 0, (3.134)
folgt dann mit
0 =−Abn · vd,netn ·ϕn +Atm · vbn ·ϕn−Abm · vbn ·ϕm−
NCX
k=1
QSTdkm
ρdk
(3.135)
eine Bestimmungsgleichung für vd,netn , die sich mit Atm = Abm zunächst auflösen lässt zu:
vd,netn =
Atm
Abn
· vbn ·
ϕn−ϕm
ϕn
−
NCX
k=1
QSTdkm
ρdk
Abn ·ϕn
(3.136)
Wird hier vbn noch ersetzt durch den bekannten Ausdruck 3.132, dann ergibt sich schließ-
lich:
vd,netn =
NCX
k=1

vp,netl(k) ·ξk

ϕn
−
NCX
k=1
 QSTpkm
ρk
+
QSTdkm
ρdk
!
Abn ·ϕn
. (3.137)
Wiederum zeigt der Vergleich mit der vereinfacht hergeleiteten Gleichung 3.118: Der er-
ste Summand berücksichtigt die unterschiedlichen Nettodepositionsraten der einzelnen
Feststoffanteile, während der zweite zusätzlich aus dem Wechselspiel von Quellen und
Senken herrührt. Im Unterschied zu Gleichung 3.132 werden hier aber die aus allen Um-
satzprozessen resultierenden Volumenänderungen bilanziert. Wenn z.B. die Auflösung ei-
nes Feststoffes einen entsprechenden Hinzugewinn an Fluidvolumen bewirkt, dann heben
sich die korrespondierenden Terme gerade auf.
Formal entspricht die Annahme volumentreuer Quellen und Senken den Voraussetzungen,
dass 1) nur Austauschprozesse zwischen bilanzierten Stoffen stattfinden und 2) die Dichte
beim Phasenübergang unverändert bleibt (ρk ≈ ρdk). Tatsächlich werden diese Vorausset-
zungen nicht exakt erfüllt (z.B. wird gasförmiger Stickstoff als Produkt der Denitrifikation
nicht bilanziert). In Anbetracht der geringen Größenordnung des Nettoverdrängungsflu-
xes soll hier trotzdem die Näherung
NCX
k=1
 QSTpkm
ρk
+
QSTdkm
ρdk
!
≈ 0
70 Kapitel 3
angenommen werden, so dass unabhängig von Quellen und Senken gilt:
vd,netn ≈
NCX
k=1

vp,netl(k) ·ξkn

ϕn
. (3.138)
d) Numerische Berechnung der Sedimentüberdeckungsgeschwindigkeit
Die Summe der Sedimentüberdeckungsterme in der Erhaltungsgleichung für das Gesamt-
feststoffvolumen (3.125) lässt sich unter Verwendung der Beziehungen 3.120 und 3.123
und für Atm = Abm umformen zu
NCX
k=1

BURpkn
ρk
− BURpkm
ρk

= Atm · vbn ·

NCX
k=1
ξkn−
NCX
k=1
ξkm

= Atm · vbn · (1−ϕn−1+ϕm)
= Atm · vbn · (ϕm−ϕn) (3.139)
Durch Einführung des Ausdrucks
Ωm =
NCX
k=1
NDEPkn
ρk
− QSTpkm
ρk

und mit
Vpm =
NCX
k=1
Vm ·Cpkm
ρk

kann Gleichung 3.127 daher abgekürzt werden zu
dVpm
dt = Ωm +Atm · vbn · (ϕm−ϕn) . (3.140)
In dieser Darstellung sind alle Einflüsse auf das Feststoffvolumen, die nicht aus der Se-
dimentüberdeckung herrühren, in Ωm zusammengefasst. Die Lösung dieser Gleichung
durch explizite numerische Zeitintegration mit dem Zeitschritt ∆t führt zu
Vpm|t+∆t−Vpm|t
∆t = Ωm|t +Atm · vbn|t · (ϕm|t−ϕn|t)
bzw.
Vpm|t+∆t =Vpm|t +∆t ·Ωm|t| {z }
V ∗pm |t+∆t
+∆t ·Atm · vbn|t · (ϕm|t−ϕn|t) .
Das Feststoffvolumen
V ∗pm|t+∆t =Vpm|t +∆t ·Ωm|t
ergäbe sich zum neuen Zeitpunkt t +∆t, wenn keinerlei Sedimentüberdeckung stattfände.
Es ist durch die Sedimentüberdeckung derart zu korrigieren, dass tatsächlich gilt:
Vpm|t+∆t =V ∗pm|t+∆t +∆t ·Atm · vbn|t · (ϕm|t−ϕn|t)
!= Vpm|t
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Aus dieser Forderung resultiert vbn|t zu
vbn|t =
V ∗pm|t+∆t−Vpm|t
∆t ·Atm · (ϕn|t−ϕm|t)
=
∆Vpm
∆t ·Atm · (ϕn|t−ϕm|t)
=
Vm
∆t ·Atm
· ϕm|t−ϕ
∗
m|t+∆t
ϕn|t−ϕm|t . (3.141)
In der Gegenüberstellung mit Gleichung 3.132 wird die Ähnlichkeit zur analytisch be-
rechneten Sedimentüberdeckungsgeschwindigkeit deutlich: Das zusätzliche Sediment-
feststoffvolumen ∆Vpm (Gl. 3.141) entstammt sowohl der Nettodeposition (1. Summand
in Gl. 3.132) als auch etwaigen Quellen und Senken (2. Summand).
Zusammengefasst, kann die Berechnung der Sedimentüberdeckungsgeschwindigkeit also
folgendermaßen in das Zeitintegrationsschema eingebunden werden:
1. Gegeben als Ergebnis des letzten Zeitschritts ist die Sedimentporosität
ϕm|t .
2. Aus allen Transport- und Stoffumsatzprozessen wird ohne Berücksichtigung der
Sedimentüberdeckung ein Zwischenwert der Porosität gebildet,
ϕ∗m|t+∆t mit vbn|t = 0.
3. Die Forderung „Endporosität = Ausgangsporosität“ liefert die dazugehörige Über-
deckungsgeschwindigkeit nach der Beziehung 3.141:
vbn|t =
Vm
∆t ·Atm
· ϕm|t−ϕ
∗
m|t+∆t
ϕn|t−ϕm|t .
4. Unter Berücksichtigung von vbn|t werden die Massenableitungen aller bilanzierten
Stoffe vervollständigt und die Konzentrationen zum neuen Zeitschritt bestimmt.
Dieses Vorgehen erfordert keine gesonderte Bilanzierung der Feststoffquellen und -sen-
ken im Sinne der Gleichung 3.132. Die Berechnung der Sedimentüberdeckungsgeschwin-
digkeit erfolgt an zentraler Stelle nach Auswertung aller übrigen Massenableitungen eines
Zeitschritts. Die Sedimentporosität wird im Rahmen numerischer Ungenauigkeit auf ih-
ren Sollwert fixiert.
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3.7 Berücksichtigte Stoffumsatzprozesse
a) Allgemeines
Abbildung 3.11 zeigt schematisch und vereinfacht alle wesentlichen berücksichtigten
Umsatzprozesse zwischen den in Tabelle C.4 aufgelisteten Simulationsgrößen. Sie ent-
hält hingegen keinerlei Transportvorgänge im Sinne der Kapitel 3.5 und 3.6. Auf die Dar-
stellung der Alkali- und Erdalkalimetalle (C10−C13, Tab. C.4) wird der Übersichtlichkeit
halber verzichtet. Sie tragen zur Alkalinität (Alk) bei, die keine eigenständige Simulati-
onsgröße ist, aber in die Berechnung des pH-Wertes eingeht. Auch die Verknüpfungen der
übrigen Wasserinhaltsstoffe zur Alkalinität sind nicht eingetragen. Gleichermaßen werden
die vielfältigen Verbindungen der Temperatur mit den modellierten Stoffumsatzprozessen
nur angedeutet. Die Abbildung gilt prinzipiell sowohl für das Freiwasser- als auch für das
Sedimentkontrollvolumen, wäre im Sediment aber reduzierbar. Dort entfallen alle mit
der Primärpoduktion assoziierten Wechselbeziehungen. Von den sediment- oder freiwas-
serspezifischen Umgebungsbedingungen hängt außerdem das relative Gewicht einzelner
dargestellter Prozesse ab (z.B. Oxidation/Reduktion).
Die fett und schattiert eingetragenen Simulationsgrößen und Umsatzprozesse wurden ge-
genüber der Ausgangsversion des Modells WASP erweitert bzw. ergänzt. Hinsichtlich
der ursprünglichen Modellkomponenten wird im Rahmen dieser Arbeit durchweg auf
AMBROSE et al. (1993) verwiesen.
Trotz der Vielfältigkeit der Zusammenhänge lassen sich die abgebildeten Prozesse inhalt-
lich in übergeordnete Blöcke strukturieren (Abb. 3.11):
1. Primärproduktion mit Phytoplankton (PHY T ) sowie Nährstoffkreisläufen für Stick-
stoff, Phosphor und Schwefel (Blöcke A-C)
2. Dekomposition durch Oxidation organischer Substanz und Reduktion von Elektro-
nenakzeptoren (Sauerstoff, Nitrat, Eisen) (Block D)
3. pH-Wert (Block E)
4. Temperatur (Block F)
5. Nicht-reaktive gelöste (Chlorid) und partikuläre (NRS) Substanzen (Block G)
6. Metalle und Eisen-Phosphat-Interaktion (Block H)
b) Primärproduktion und Nährstoffkreisläufe (Blöcke A-C)
Der Stickstoff- und der Phosphor-Kreislauf sind in der dargestellten Form bereits Bestand-
teil des ursprünglichen Modells WASP (AMBROSE et al., 1993). Auch Schwefel wird
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Abbildung 3.11: Vereinfachte Darstellung der berücksichtigten Stoffumsatzprozesse:
1) Photosynthese (Assimilation), 2) Respiration, 3) Tod, 4) Mineralisation, 5) Nitrifika-
tion, 6) mikrobieller Abbau, 7) Denitrifikation, 8) Reduktion, 9) Kohlensäure-Gleichge-
wicht, 10) Oxidation, 11) Speziation, 12) Adsorption/Desorption; nicht abgebildet: Ka-
tionen zur Alkalinitäts- bzw. pH-Wert-Berechnung, Verknüpfungen der Temperatur;
schattierte/fette Größen/Prozesse gegenüber WASP-Grundmodell ergänzt
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im Rahmen des Zellaufbaus assimiliert (GOLDMAN & HORNE, 1994) und der Schwe-
felkreislauf daher in völlig analoger Form mit einer organischen (gelöster organischer
Schwefel, DOS) und einer mineralischen Komponente (Sulfat, SO4) ergänzt. Die Sulfat-
konzentration ist ein bedeutender Bestandteil der Alkalinität.
Die Primärproduzenten verbrauchen im Zuge der (1) Photosynthese die mineralischen
Nährstoffformen (NH4, NO3, DPO4, SO4) im stöchiometrischen Verhältnis der Glei-
chung 3.56. Dabei wird außerdem anorganischer Kohlenstoff (T IC) als CO2 aufgezehrt
und Sauerstoff (DO) erzeugt. Die Modellierung der Photosynthese erfolgt nach AMBRO-
SE et al. (1993) über eine Wachstumsreaktion, die erster Ordnung bezüglich PHY T ist.
Die dazugehörige Wachstumsrate wird zeit- und temperaturabhängig unter Berücksichti-
gung einer Licht- und Nährstofflimitierung berechnet.
Die (2) Respiration (Zellatmung) führt zur Freisetzung der Nährstoffe und des Kohlen-
stoffs teils in mineralischer, teils in organischer Form (DON, DOP, DOS, DCBOD). Pa-
rallel wird dabei Sauerstoff verbraucht. Der reaktionskinetische Modellansatz ist tempe-
raturabhängig und erster Ordnung bezüglich PHY T (AMBROSE et al., 1993). Die Anteile
der mineralischen und organischen Nährstofffreisetzung sind als Modellparameter festzu-
setzen.
Durch (3) Zelltod wird Biomasse teilweise in partikuläre organische Substanz überführt
(Detritus bzw. PCBOD), teilweise geht sie unmittelbar oder sehr kurzfristig in gelöste
Form über (DON, DOP, DOS, DCBOD). Auch der Zelltod lässt sich durch einen reak-
tionskinetischen Ansatz darstellen, der erster Ordnung bezüglich PHY T ist und in sehr
vereinfachter Form auch die Fraßverluste durch Zooplankton abbildet (AMBROSE et al.,
1993). Sedimentierendes Phytoplankton wird nach Erreichen der Sedimentoberfläche un-
mittelbar als tot angenommen („instant death model“; z.B. JANSE et al., 1992). Im Sedi-
ment stellt also PCBOD den einzigen organischen Feststoff dar.
Aus den organischen Nährstoffformen entstehen durch (4) Mineralisierung die anor-
ganischen Formen. Die im Modell verwendete Reaktionskinetik der Mineralisierung ist
temperaturabhängig und erster Ordnung bezüglich der organischen Nährstoffkonzentra-
tion (DON, DOP, DOS). Im Fall des Stickstoff stellt die (5) Nitrifikation als mikrobi-
ell induzierte Oxidation des Ammonium (NH4) unter Sauerstoffverbrauch den Übergang
zwischen den beiden mineralischen Formen (NH4, NO3) dar. Die Nitrifikation lässt sich
durch einen reaktionskinetischen Ansatz (1. Ordnung bezüglich NH4) mit temperatur-
und sauerstoffabhängiger Nitrifikationsrate beschreiben (AMBROSE et al., 1993).
Insgesamt resultieren aus der Sequenz der Vorgänge Photosynthese/Assimilation, Respi-
ration/Tod und Mineralisierung die in Abbildung 3.11 dargestellten, geschlossenen Nähr-
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stoffkreisläufe (abgesehen von zusätzlichen Quellen und Senken, so z.B. die Denitrifika-
tion im Fall des Nitrat, s.u.).
c) Dekomposition (Block D)
Tote organische Substanz, sofern nicht über die Zuläufe eingetragen (=allochtones Ma-
terial), entsteht im Modell nach der Produktion als Begleiterscheinung der Respiration
oder durch Tod lebendiger Zellen (=autochtones Material). Beim mikrobiellen Abbau der
dazugehörigen Kohlenstoffverbindungen wird unter aeroben Bedingungen Sauerstoff ver-
braucht. Der gesamte biologische Sauerstoffbedarf (TCBOD) ist also ein Maß für die mi-
krobiell oxidierbaren organischen Kohlenstoffverbindungen. In der ursprünglichen Versi-
on des Modells WASP ist TCBOD als Gesamtparameter enthalten, die Aufteilung in gelö-
ste und partikuläre Anteile erfolgt über konstante Verhältniswerte ( fTCBOD). Prozesse, die
entweder die gelöste oder die partikuläre Phase separat betreffen (z.B. Sedimentation),
lassen sich mit einer solchen konstanten Aufteilung nur unbefriedigend abbilden. Dies
ist der Grund für die hier eingeführte, explizite Berücksichtigung der festen und gelösten
Konzentrationen als individuelle Simulationsgrößen PCBOD und DCBOD.
Der (6) mikrobielle Abbau der organischen Kohlenstoffverbindungen zu anorganischem
Kohlenstoff (T IC) entspricht einer Oxidation, die mit der gleichzeitigen Reduktion ver-
fügbarer Elektronenakzeptoren einhergeht. Unter anoxischen Umgebungsbedingungen,
d.h. nach Aufzehrung des gelösten Sauerstoffs, kommt es auf diesem Wege zur (7) De-
nitrifikation von Nitrat und zur (8) Reduktion dreiwertiger Eisenverbindungen. Zur Er-
fassung dieser Abläufe unter Einbindung des Eisens wurde die Formulierung des Dekom-
positionsprozesses gegenüber der ursprünglichen Version des Modells WASP modifiziert
(Denitrifikation) und erweitert (Eisenreduktion). Alle Veränderungen sind in Kapitel 3.8.5
dargestellt und diskutiert.
d) pH-Wert (Block E)
Der pH-Wert beeinflusst die Umsatz- und Speziationsprozesse der Metalle. Die Erweite-
rung des Modells WASP um den pH-Wert, der streng genommen eine Rechen- und kei-
ne Simulationsgröße darstellt, erfolgt unter Annahme einer Kohlensäurepufferung voll-
ständig nach dem von CHAPRA (1997) vorgestellten Prinzip, d.h. durch Lösung des (9)
Kohlensäure-Gleichgewichts. Der pH-Wert ergibt sich demnach als temperaturabhän-
gige, iterativ lösbare Funktion des gesamten anorganischen Kohlenstoffs (T IC) und der
Alkalinität (Alk), die ihrerseits als ladungsäquivalente Summe der Kationen (Na+, K+,
Ca2+, Mg2+) und Anionen (Cl−, SO2−4 , NO−3 ) zu allen starken Basen und Säuren dar-
stellbar ist (STUMM & MORGAN, 1996):
[Alk] = [Na+]+ [K+]+2[Ca2+]+2[Mg2+]− [Cl−]−2[SO2−4 ]− [NO−3 ] (3.142)
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Tabelle 3.3: In der Wärmebilanz berücksichtigte Austauschprozesse an der Was-
seroberfläche und dazu erforderliche meteorologische Randbedingungen (Global-
strahlung IG, Lufttemperatur TL, Luftfeuchtigkeit LF, Bewölkungsgrad ηB, Windge-
schwindigkeit vw)
Austauschprozess Randbedingungen
a) kurzwellige Sonnenstrahlung (Globalstrahlung) IG (direkte Vorgabe)
b) langwellige atmosphärische Strahlung TL, LF , ηB
c) langwellige Rückstrahlung des Wasserkörpers keine
d) konduktiver und konvektiver Wärmeaustausch TL, vw
e) Evaporation und Kondensation TL, LF , vw
Die Aufnahme der Simulationsgrößen Na, K, Ca und Mg (C10−C13, Tab. C.4) erfolgt da-
her allein zu dem Zweck, die Alkalinität geschlossen berechnen zu können. Für alle vier
Größen wird analog zu SCHLAEGER (2003) vereinfachend ein Verlust durch einen Sen-
kenterm mit Reaktionskinetik 1. Ordnung berücksichtigt. Der Austausch zwischen T IC
und atmosphärischem CO2 lässt sich CHAPRA (1997) zufolge an die Wiederbelüftungs-
rate für Sauerstoff koppeln.
e) Temperatur (Block F)
Auch die Erweiterung des Modells WASP um eine vollständige, prognostische Wärme-
bilanz wird in Übereinstimmung mit Standardformulierungen vorgenommen, die sich bei
CHAPRA (1997), BOWIE et al. (1985) und TVA (1972) finden. Neben dem Wärmegehalt
der Zu- und Abflüsse ist vor allem der Wärmetransfer über die Wasseroberfläche maß-
geblich. Die dort berücksichtigten Prozesse sind in Tabelle 3.3 mitsamt den jeweils erfor-
derlichen meteorologischen Randbedingungen zusammengefasst (vgl. auch Tab. C.2).
Insbesondere in flachen Standgewässern ist darüber hinaus der Wärmeaustausch zwischen
Wassersäule und Sediment nicht zu vernachlässigen (WETZEL, 2001, FANG & STEFAN,
1996). An der Sedimentoberfläche folgt die Temperatur deutlich dem Jahresgang im Frei-
wasser mit Maxima im Sommer und Minima im Winter; in großer Tiefe hingegen ver-
bleibt sie auf annähernd konstantem Niveau, das bei einer Wassertiefe von 8 m im Lake
Mendota (Wisconsin, USA) bei ca. 10◦C liegt (WETZEL, 2001). Mit Temperaturschwan-
kungen zwischen 22◦C (Sommer) und 1◦C (Winter) unterhalb der Sedimentoberfläche
wechselt der vertikale Temperaturgradient dort also jahreszeitlich bedingt seine Richtung.
Entsprechend resultiert im Sommer eine Wärmeaufnahme, im Winter eine Wärmeabgabe
des Sediments (WETZEL, 2001; FANG & STEFAN, 1996), die mit einer kühlenden oder
wärmenden Wirkung auf die Wassersäule einhergeht.
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Der Wärmeaustausch der aktiven Sedimentschicht mit der Wassersäule einerseits und
mit dem inaktiven Tiefensediment andererseits wird in Anlehnung an FANG & STEFAN
(1996) wie ein diffusiver Prozess formuliert, d.h. in linearer Abhängigkeit von der jewei-
ligen Temperaturdifferenz. Die Parametrisierung erfolgt aber unabhängig vom diffusiven
Porenwasserflux gelöster Stoffkonzentrationen nach Kapitel 3.6.2 mit einem eigenstän-
digen Wärmetransferkoeffizienten ET,S und berücksichtigt auch den Austausch mit dem
Tiefensediment, dessen Temperatur TS als räumlich und zeitlich konstanter Modellpara-
meter vorzugeben ist.
Die kurzwellige Sonneneinstrahlung dringt in die Wassersäule ein und wird mit der Tiefe
fortschreitend absorbiert. Die an der Sedimentoberfläche verbleibende Reststrahlung stellt
eine zusätzliche Wärmequelle für die aktive Sedimentschicht dar.
f) Gelöste und partikuläre nicht-reaktive Substanzen (Block G)
Chlorid (Cl) wird als konservativer Stoff durch das System transportiert und geht wie-
derum in die Alkalinitätsberechnung ein. Das nicht-reaktive Seston (NRS) unterliegt als
Feststoff Sedimentation, Resuspension und Einlagerung in den Sedimentkörper. Gemein-
sam mit den übrigen partikulären Simulationsgrößen schließt es die Feststoffbilanz des
Gewässers (vgl. Kap. 3.6.3).
g) Metalle und Eisen-Phosphat-Interaktion (Block H)
Die Umsatzprozesse des Eisens, darunter (8) Reduktion, (10) Oxidation und (11) Spe-
ziation, werden ausführlich im folgenden Abschnitt 3.8 thematisiert. Mit der Eisen-Phos-
phat-Interaktion, im wesentlichen über (12) Adsorption und Desorption, befasst sich
das daran anknüpfende Kapitel 3.9.
Neben dem Eisen kommt auch Aluminium als Bindungspartner für Phosphat in Betracht
und wird z.B. erfolgreich als Fällungsmittel in der Seenrehabilitation eingesetzt (LEWAN-
DOWSKI et al., 2003). Die Bedeutung gegenüber dem Eisen ist allerdings im Allgemei-
nen geringer einzustufen, die Ursachen dafür werden in Kapitel 3.9 diskutiert. In gelöster
Form wirkt Aluminium bereits in geringen Konzentrationen toxisch auf aquatische Or-
ganismen (DVWK, 1996). Eine ausführliche Abhandlung zum Verhalten des Metalls in
aquatischen Systemen präsentieren GENSEMER & PLAYLE (1999).
Daten für die Verifikation und Validierung eines Bausteins zur Modellierung von Alumi-
nium liegen im Rahmen dieser Arbeit nicht vor. Das Aluminium wird daher zwar vor-
bereitend als Simulationsgröße TAl in die Modellstruktur aufgenommen, die Modellie-
rung bleibt aber auf einfache, mechanistische Ansätze beschränkt, die nicht weiter er-
probt werden. Eine Besonderheit des Aluminiums gegenüber Eisen oder Mangan ist die
hohe Stabilität der dreiwertigen oxidierten Form unter wechselnden Redoxverhältnissen
(GENSEMER & PLAYLE, 1999). Auf die Berücksichtigung von Redox-Prozessen kann
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daher im Unterschied zum Eisen verzichtet werden (Abb. 3.11). Die Löslichkeit des Alu-
miniums ergibt sich im Wesentlichen aus dem Hydrolysegleichgewicht.2 Demnach liegt
Aluminium im neutralen pH-Bereich nahezu vollständig als schwer lösliches Aluminium-
hydroxid vor (Al(OH)3 bzw. Gibbsit; GENSEMER & PLAYLE, 1999). Sowohl bei hohen
als auch bei niedrigen pH-Werten nimmt die Löslichkeit aber deutlich zu. Wie in Anhang
B.3 gezeigt, wird die Aufteilung in gelöste und partikuläre Spezies nach dem Hydrolyse-
gleichgewicht hier grob durch eine funktionale Beziehung fTAl = f (pH) angenähert. Der
partikuläre Anteil (1− fTAl)TAl unterliegt innerhalb der Feststoffgruppe 2 (Kap. 3.6.3)
dem Feststofftransport. Die Berücksichtigung der Wechselwirkungen mit Phosphat ist in
Kapitel 3.9.2d kurz dargestellt.
3.8 Stoffumsatzprozesse des Eisens
3.8.1 Existierende Umsatzprozesse
a) Intention
Ausführliche Informationen zum Eisenkreislauf in Seen liefern DAVISON (1993) und
WETZEL (2001). Detaillierte Angaben zu den Redoxprozessen des Eisens in natürlichen
Gewässern finden sich außerdem bei STUMM & SULZBERGER (1992). Die qualitative
Bedeutung des Elements für aquatische Organismen und den Menschen ist in DVWK
(1996) dargestellt. Sehr umfassend setzt sich auch SCHLAEGER (2003) mit allen für die
Gewässergütemodellierung in Fließgewässern relevanten Aspekten auseinander. Die fol-
genden Ausführungen fallen daher in den allgemeinen Grundlagen knapper aus. Das we-
sentliche Ziel dieses Abschnitts ist es, die Argumente für die anschließende Eingrenzung
der Simulationsgrößen und modellierten Umsatzprozesse zu liefern (Kap. 3.8.2).
b) Formen des Eisens
Die in natürlichen Gewässern vorliegenden Oxidationsformen des Eisens (Fe) sind das
dreiwertige FeIII und das zweiwertige FeII (DAVISON, 1993).
In sauerstoffversorgten Oberflächengewässern stellt FeIII den stabilen Oxidationszustand
dar (DAVISON, 1993). Durch Hydroloyse entstehen je nach pH-Wert die gelösten mono-
nuklearen3 Spezies Fe3+, Fe(OH)2+, Fe(OH)+2 , Fe(OH)3(aq) und Fe(OH)
−
4 sowie die
2Allgemein bezeichnet der Begriff der Hydrolyse in der Chemie die Spaltung von Kovalenzbindungen
durch Reaktion mit Wasser (MORTIMER, 1996). (In Kovalenzbindungen teilen sich die beteiligten Atome
gemeinsame Elektronenpaare.) Die Hydrolyse hydratisierter Metallionen kann als Ausstoß von Protonen
H+ aus der Hydrathülle verstanden werden (STUMM & MORGAN, 1996; vgl. auch Fußnote 5). Es handelt
sich um eine Hydrolysereaktion, weil dabei Wassermoleküle gespalten werden.
3Mononukleare Spezies enthalten ein einzelnes zentrales Metallatom, multinukleare Spezies mehrere.
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Abbildung 3.12: Gelöste und feste Formen des dreiwertigen Eisens als Resultat der
Hydrolyse (berechnet mit Gleichgewichtskonstanten nach Tabelle 3.5)
multinuklearen Formen Fe3(OH)5+4 und Fe2(OH)
4+
2 , die in niedrig konzentrierter Lö-
sung vernachlässigbar sind (STUMM & MORGAN, 1996; vgl. Abb 3.12). Die Löslichkeit
wird kontrolliert durch die Konzentration des festen Eisenhydroxid Fe(OH)3(s). Im neu-
tralen pH-Bereich existiert FeIII bei alleiniger Betrachtung des Hydrolysegleichgewichts
nahezu vollständig als festes Fe(OH)3(s) (Abb. 3.12).
Das feste, amorphe Eisenhydroxid liegt unmittelbar nach der Ausfällung in kolloidaler4
Form vor. Es schließt sich durch Koagulation zu wachsenden Aggregaten zusammen
oder lagert sich durch Adsorption an größere Partikel an, die in der Wassersäule absin-
ken (STUMM & MORGAN, 1996; LIU & MILLERO, 1999). Auf Tonpartikeln produziert
adsorbiertes Fe(OH)3(s) einen dünnen Überzug (DAVISON, 1993), so dass der Oberflä-
chenchemismus durch das Eisen geprägt wird. Daneben gelangt das Eisen auch als innerer
Bestandteil von Tonpartikeln in die Gewässer (DAVISON, 1993), allerdings in geringerem
Maße als Aluminium (ZINDER, 1985).
Durch Alterung wird Eisenhydroxid Fe(OH)3(s) zu Goethit (FeOOH(s)) transformiert
(PANKOW, 1991). Chemisch entspricht der Vorgang lediglich einer Änderung des Was-
sergehalts (DITORO, 2001):
4Kolloide werden üblicherweise nach der Größe definiert, und zwar als Partikel mit einer Abmessung
zwischen 1 nm und 1µm in mindestens einer räumlichen Achse (STUMM & MORGAN, 1996).
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Fe(OH)3(s) −→ FeOOH +H2O
Das zweiwertige FeII ist unter anoxischen Bedingungen die stabile Form des Eisens; es ist
sehr löslich und liegt daher zum großen Teil als hydratisiertes5 Ion Fe2+ vor (DAVISON,
1993). Festes FeII kann infolge einer Reaktion mit Karbonat (FeCO3, Siderit), Sulfid
(FeS, Eisensulfid) oder Phosphat (Fe3(PO4)2 · 8H2O, Vivianit) entstehen, aber die Lös-
lichkeitsprodukte dieser Minerale sind so hoch, dass in der Regel FeII-Konzentrationen
> 5,6 mg/l erforderlich sind, bevor die Feststoffe ausfallen (DAVISON, 1993).
c) Redoxpaar FeII/FeIII
Die beiden Formen FeIII und FeII stehen über Oxidation und Reduktion miteinander in
Beziehung. Dabei bezeichnet die Oxidation eine Elektronenabgabe,
FeII −→ FeIII + e−,
die Reduktion demgegenüber eine Elektronenaufnahme (SONTHEIMER et al., 1980):
FeIII + e− −→ FeII.
Redoxreaktionen umfassen beide Teilprozesse, d.h. einer der Reaktionspartner wird oxi-
diert, der andere reduziert. Das Redoxpotenzial eines Redoxpaares stellt die Spannung
gegenüber der Normalwasserstoffelektrode6 dar, die sich aus der Neigung zur Elektro-
nenabgabe bzw. -aufnahme im Vergleich mit Wasserstoff ergibt (Redoxpaar H2/2H+;
SONTHEIMER et al., 1980). Die reduzierte Form eines Redoxpaares wirkt umso stär-
ker reduzierend, umso negativer das Redoxpotenzial des Redoxpaares ist. Ein weiteres
Maß für die Redoxintensität einer Lösung ist die Konzentration (bzw. Aktivität) freier
Elektronen [e−], deren negativer dekadischer Logarithmus pε =−log[e−] linear mit dem
Redoxpotenzial zusammenhängt (SONTHEIMER et al., 1980). Der relative Wert pε◦ ist
wiederum auf die Normalwasserstoffelektrode bezogen.
Niedrige (negative) pε◦-Werte implizieren eine hohe Elektronenaktivität und somit stark
reduzierende Verhältnisse. Ausgewählte Reduktionsgleichungen nach STUMM & MOR-
GAN (1996) sind in Tabelle 3.4 in der Reihenfolge abfallender pε◦-Werte angegeben; die
Größe pε◦(W ) ist repräsentativ für die Verhältnisse in natürlichen Gewässern bei pH = 7
und 25◦C. Die Gleichungen repräsentieren die Reduktion von 1) Sauerstoff, 2) Nitrat zu
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Tabelle 3.4: Ausgewählte Reduktionsgleichungen in der Reihenfolge ihres pε◦(W)-
Wertes (d.h. pε◦ unter Bedingungen natürlicher Gewässer bei pH=7 und 25◦C; aus:
STUMM & MORGAN, 1996)
Reduktionsgleichung pε◦(W)
1) 14O2(g)+H++ e− −→ 12H2O +13,75
2) 15NO−3 + 65H++ e− −→ 110N2(g)+ 35H2O +12,65
3) 12MnO2(s)+2H++ e− −→ 12Mn2+(10−6M)+H2O +9,80
4) Fe(OH)3(s)+3H++ e− −→ Fe2+(10−6M)+3H2O +1,00
5) 18SO2−4 + 54H++ e− −→ 18H2S(g)+ 12H2O -3,50
6) 18CO2(g)+H++ e− −→ 18CH4(g)+ 14H2O -4,13
gasförmigem Stickstoff, 3) Mangan, 4) Eisen (amorphes Eisenhydroxid), 5) Sulfat zu gas-
förmigem Schwefelwasserstoff und 6) Kohlendioxid zu gasförmigem Methan.
Durch die hohe Geschwindigkeit der Redoxreaktionen im FeII/FeIII-System kann das
FeII/FeIII-Redoxpaar in anderen Stoffumsatzprozessen als Mittler für den Elektronen-
transfer dienen; die Redoxprozesse des Eisens sind daher vielfältig und insbesondere von
der Präsenz organischer Liganden7 abhängig (STUMM & SULZBERGER, 1992). Deren
mögliche Auswirkungen werden hier zunächst ausgespart, im Abschnitt 3.8.1g dann ge-
bündelt dargestellt und diskutiert.
d) Oxidation
Die chemische Oxidation von FeII durch Sauerstoff stellt eine Redoxreaktion dar, bei
der Sauerstoff reduziert und FeII oxidiert wird. Die Gesamtreaktion kann nach DITORO
(2001) für das Endprodukt Goethtit geschrieben werden als
FeII2++
1
4
O2 +
3
2
H2O−→ FeOOH(s)+2H+. (3.143)
5Unter Hydratation versteht man die Anlagerung der polaren H2O-Moleküle an die Koordinationsstellen
der gelösten Ionen. Um das Ion bildet sich dabei eine primäre Hydrathülle aus (SONTHEIMER et al., 1980).
6Die Normalwasserstoffelektrode ist eine Halbzelle mit einer Elektrode aus patiniertem Platin, die in
eine Säure mit der H3O+-Ionenaktivität von 1 mol/l eintaucht und von Wasserstoff (H2) unter Atmosphä-
rendruck umspült wird (SONTHEIMER et al., 1980).
7Liganden sind anorganische oder organische Moleküle oder Anionen, die mit einem zentralen Kation
(z.B. Metall) eine Koordinationsverbindung eingehen und dabei eine oder mehrere Koordinationsstellen des
Zentralatoms belegen. Das Resultat ist ein Komplex (STUMM & MORGAN, 1996; siehe auch Fußnote 8).
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Die Reaktionskinetik des Prozesses lautet für 5 ≤ pH ≤ 8 (DITORO, 2001; STUMM &
MORGAN, 1996; DAVISON, 1993; SCHLAEGER, 2003):
d [FeII]
dt =−kOxi ·
[O2]
[H+]2
· [FeII] . (3.144)
Darin ist kOxi = 3 · 10−12 mol/min/l die Reaktionsrate bei 20◦C (STUMM & MORGAN,
1996). Mit der Beziehung [H+] = 10−pH folgt
d [FeII]
dt =−kOxi ·10
2pH · [O2] · [FeII] . (3.145)
Die Oxidationsgeschwindigkeit ist also eine Funktion des pH-Wertes, deren grafische
Auswertung SCHLAEGER (2003) zeigt. Unter sauerstoffgesättigten Verhältnissen liegt die
resultierende Halbwertszeit für FeII bei einem pH-Wert von 8 in der Größenordnung ei-
ner Minute, für pH = 7 im Stundenbereich und für pH = 6 im Bereich weniger Tage
(DAVISON, 1993). Für pH > 8 und pH < 5 geht die Ahängigkeit vom pH-Wert gegen-
über Gleichung 3.145 zurück (DAVISON, 1993). Bei niedrigen pH-Werten (< 6) wird in
der Natur außerdem eine Katalyse der Oxidationsreaktion beobachtet, die auf mikrobielle
Aktivität und/oder photochemische Effekte zurückzuführen ist (DAVISON, 1993).
Chemische Oxidation von FeII kann auch in Abwesenheit von Sauerstoff durch Oxidan-
ten mit höherem Redoxpotenzial stattfinden, also durch Nitrat und Manganoxid (DAVI-
SON, 1993; vgl. Tab. 3.4).
e) Reduktion
Der Abbau organischer Substanz durch Mikroorganismen ist ein Oxidationsprozess, aus
dem die Organismen Energie für das eigene Wachstum und den Substanzerhalt bezie-
hen (STUMM & MORGAN, 1996). Verschiedene Mikroorganismen sind in der Lage, die
Oxidation der organischen Substanz an die Reduktion von FeIII zu koppeln (VAN CA-
PELLEN & WANG, 1996), wenn Elektronenakzeptoren für einen energetisch günstigeren
Elektronentransfer nicht ausreichend präsent sind (also z.B. Sauerstoff, Nitrat oder Man-
ganoxid, vgl. Tab. 3.4). Dieser Vorgang wird als dissimilatorische Reduktion bezeichnet
(DAVISON, 1993) und kann vereinfacht abgebildet werden als (DITORO, 2001):
1
4
CH2O+FeOOH(s)+2H+ −→ FeII2++
1
4
CO2 +
7
4
H2O (3.146)
Darin repräsentiert CH2O den Anteil der Glucose, (CH2O)6, an der zersetzten Biomasse
(siehe Gl. 3.58; CHAPRA, 1997).
Neben der dissimilatorischen Reduktion ist chemische Reduktion von FeIII durch die
reduzierten Spezies der Redoxpaare geringeren Redoxpotenzials möglich, also z.B. Sulfid
(vgl. Tab. 3.4; VAN CAPELLEN & WANG, 1996).
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Bei der photochemischen Reduktion wird die Elektronenaufnahme von FeIII durch die
Zufuhr von Lichtenergie ausgelöst. Bei pH-Werten < 4 verläuft der Prozess schnell, in
neutralen Oberflächengewässern ist er hingegen zu langsam, um gemessen werden zu
können (DAVISON, 1993).
f) Organische Liganden
Für den Eisenkreislauf ist die Komplexbildung8 mit den Anionen organischer Säuren von
besonderer Bedeutung. Dazu zählen insbesondere die löslichen Anteile der Huminstof-
fe, die den größten Anteil der organischen Substanz in Böden und Wasser ausmachen
(WETZEL, 2001) und aus der unvollständigen mikrobiellen Zersetzung von pflanzlichem
Detritus entstehen. Nach der Löslichkeit werden Humine (unlöslich), Huminsäuren (ge-
löst, ausfällbar bei pH < 1) und Fulvosäuren (gelöst, nicht ausfällbar) unterschieden
(SCHACHTSCHABEL et al., 1998; STUMM & MORGAN, 1996). Im Konzentrationsbe-
reich weniger mg/l sind gelöste Huminstoffe als Teil des DOC in natürlichen Gewässern
allgegenwärtig (CAMERON & LISS, 1984; SHAW, 1994). Die durchschnittliche Konzen-
tration in den Flüssen der Welt liegt bei 5 mg/l; hohe Konzentrationen (bis 100 mg/l)
treten in Oberflächengewässern auf, die in moorigen Einzugsgebieten liegen (TIPPING,
2002).
Die chemische Struktur der hochmolekularen, meist dunkel gefärbten Verbindungen lässt
sich nicht eindeutig angeben; das Säureverhalten ensteht durch funktionale Teilgruppen
der Moleküle, die analog einer anorganischen Säure Protonen aufnehmen oder disso-
ziieren können (SCHACHTSCHABEL et al., 1998). Die wichtigsten Gruppen sind die
Carboxyl- (−COOH) und die phenolischen OH-Gruppen, die dazu führen, dass sich
Humin- und Fulvosäure näherungsweise wie eine diprotische Säure mit zwei Titrati-
onspunkten verhält; für ein hypothetisches Huminsäure-Polymer ist die Anordnung der
Gruppen in Abbildung 3.13 dargestellt (STUMM & MORGAN, 1996). Die funktionalen
Gruppen fungieren als Liganden und können zur Bildung stabiler Komplexe mit Metal-
lionen führen, und zwar sowohl gelöst als auch an der Oberfläche von Metallfestphasen
(TIPPING, 2002).
g) Wirkung organischer Liganden im Eisenkreislauf
Die Wirkungen organischer Liganden im Eisenkreislauf sind höchst komplex und bis
heute nicht vollständig erforscht. Umfangreiche Informationen liefern u.a. STUMM &
SULZBERGER (1992), STUMM & MORGAN (1996) und TIPPING (2002). Hier sollen die
folgenden Aspekte hervorgehoben werden:
8Ein Komplex ist die Verbindung eines Liganden (vgl. Fußnote 7) mit einem Zentralatom. Die Bin-
dung beruht auf gemeinsamen Elektronenpaaren (Durchdringungskomplex) oder Ion-Ion- und Ion-Dipol-
Bindungen (Anlagerungskomplex). Komplexbindungen sind in der flüssigen Phase gelöst (gelöste Komple-
xe) und an der Oberfläche von Feststoffen möglich (Oberflächenkomplexe) (STUMM & MORGAN, 1996).
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Abbildung 3.13: Anordnung unterschiedlicher –COOH- und –OH-Gruppen an einem
hypothetischen Huminsäure-Polymer (nach: STUMM & MORGAN, 1996)
1. Gelöste Komplexe. Die Komplexierung gelöster FeIII-Ionen verhindert die Ausfäl-
lung als Fe(OH)3(s) und erhöht die Konzentration an echt gelöstem, dreiwertigem
Eisen (TIPPING et al., 2002).
2. Oberflächenkomplexe. Durch die Adsorption organischer Liganden unmittelbar
nach der Ausfällung von Fe(OH)3(s) wird die Suspension der kolloidalen Eisen-
partikel stabilisiert und somit die Konzentration des kolloidal „gelösten“ Eisens
erhöht (CAMERON & LISS, 1984; CURTIS, 1993; SHAW, 1994; MOSLEY et al.,
2003; TIPPING, 2002).
3. Ligandenkatalysierte Oxidation. Für pH-Werte < 7,3 (aber > 6,8) stellen EM-
MENEGGER et al. (1998) eine Erhöhung der chemischen Oxidationsrate gegenüber
den Werten nach Gleichung 3.145 fest, die durch unbekannte, vermeintlich organi-
sche Liganden verursacht ist. Bei einem pH-Wert von 6,8 beträgt die Halbwertszeit
knapp sieben Minuten gegenüber ca. 35 Minuten bei chemischer Oxidation (bzw.
36 Stunden bei pH = 6, extrapoliert) (EMMENEGGER et al., 1998).
4. Ligandenkatalysierte Reduktion. Durch die Komplexierung des Eisens (sowohl in
Lösung als auch an der Oberfläche) wird der Elektronentransfer erleichtert und die
Reduktion von FeIII katalysiert (DAVISON, 1993), die mit einer Oxidation des
Liganden einhergeht (STUMM & SULZBERGER, 1992). Die angelagerten organi-
schen Polymere können auf diesem Wege in kleinere Einheiten zerlegt werden.
Der Prozess läuft auch in der Dunkelheit ab, wird aber durch Zufuhr von Lich-
tenergie begünstigt (ligandenkatalysierte Photoreduktion; VOELKER et al., 1997;
DAVISON, 1993). Bei steigendem pH-Wert verliert die ligandenkatalysierte Re-
duktion wegen der geringeren Komplexierung an Bedeutung (VOELKER et al.,
Wasserqualitätskern 85
1997). Die meisten Untersuchungen existieren daher für saure Gewässer (COL-
LIENNE, 1983: 4,1≤ pH ≤ 4,5; MILES & BREZONIK, 1981: 3,6≤ pH ≤ 4; VO-
ELKER et al., 1997: 3 ≤ pH ≤ 5). Im neutralen pH-Spektrum sind die Prozesse
zwar messbar, führen aber im Maximum zu FeII-Konzentrationen im nanomolaren
Bereich (EMMENEGGER et al., 2001; 1 nM Fe Ò= 5,6 · 10−5 mg/l Fe). Hinsichtlich
der Verfügbarkeit für die Primärproduktion sind auch diese geringen Konzentratio-
nen relevant (EMMENEGGER et al., 2001), für die Gesamtbilanz an gelöstem Eisen
erscheinen sie aber unbedeutend (CAMERON & LISS, 1984).
Bezüglich der Auswirkungen auf den Sauerstoffhaushalt liegen Erkenntnisse zu
hoch DOC-haltigen (≈ 40 mg/l), durch Huminsäure gefärbten Oberflächengewäs-
sern vor (MILES & BREZONIK, 1981). Bei hoher Konzentration an Gesamteisen
(T Fe > 6 mg/l) kann der Sauerstoffbedarf aus DOC-Abbau demnach in der Grö-
ßenordnung des BSB5 eines unverschmutzten Gewässers liegen. Er nimmt linear
mit DOC und Eisengehalt jeweils bis auf Null ab und verliert damit gegenüber dem
BSB stark an Bedeutung (Faktor 5/40 ·1/6≈ 0,02 für 5mg/l DOC und 1mg/l T Fe
bei Unterstellung eines unabhängig-linearen Verhaltens).
3.8.2 Simulationsgrößen und modellierte Umsatzprozesse
a) Simulationsgrößen
Die Präsenz der beiden Oxidationszustände FeII und FeIII macht die Berücksichtigung
von Eisen durch zwei unabhängige Simulationsgrößen erforderlich. In Anlehnung an die
Messgrößen nach DIN 38406-T1 (1983) (1: Gesamteisen, 2: gesamtes gelöstes Eisen, 3:
gelöstes zweiwertiges Eisen) werden hier Gesamteisen (T Fe) und gesamtes zweiwertiges
Eisen (T FeII) ausgewählt (vgl. Abb. 3.14):
C17 = T Fe (3.147)
C20 = T FeII (3.148)
Daraus ist das gesamte dreiwertige Eisen T FeIII modellintern jederzeit berechenbar als
T FeIII = T Fe−T FeII. (3.149)
Die Simulationsgrößen setzen sich mit den Anteilen f und 1− f aus ihren gelösten (Präfix
„D“) und partikulären Anteilen („P“) zusammen, d.h.
T Fe = DFe+PFe
= fT Fe ·T Fe+(1− fT Fe) ·T Fe, (3.150)
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Abbildung 3.14: Zusammenhänge zwischen den Simulationsgrößen des Eisens
T FeII = DFeII +PFeII
= fT FeII ·T FeII +(1− fT FeII) ·T FeII. (3.151)
In Anlehnung an Kapitel 3.8.1 soll zweiwertiges Eisen durchweg als vollständig gelöst
angenommen werden, d.h. fT FeII = 1 und
T FeII = DFeII. (3.152)
Demgegenüber ergeben sich festes und gelöstes dreiwertiges Eisen (PFeIII, DFeIII) aus
Speziationsrechnungen (Kap. 3.8.3), so dass schließlich gilt:
DFe = T FeII +DFeIII, (3.153)
fT Fe = T FeII +DFeIIIT Fe . (3.154)
b) Modellierte Umsatzprozesse
Neben der Speziation des dreiwertigen Eisens T FeIII (Kap. 3.8.3), die zur Aufteilung in
gelöste und feste Anteile führt, sind Oxidation (Kap. 3.8.4) und Reduktion (Kap. 3.8.5)
mit ihren Bindungen an den Sauerstoff- und Kohlenstoffhaushalt die wesentlichen Um-
satzprozesse des Eisens.
Mit intensiven Wirkungen organischer Liganden auf den Redoxkreislauf des Eisens wird
entsprechend Kapitel 3.8.1 vorwiegend bei niedrigen pH-Werten (< 5) gerechnet, wie sie
in stark huminsäurehaltigen oder anderweitig versauerten Seen zu erwarten sind (COL-
LIENNE, 1983; MILES & BREZONIK, 1981), aber weniger in annähernd neutralen oder
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alkalischen Standgewässern. Allerdings reichen auch dort bereits sehr geringe Mengen
organischer Liganden aus, um FeIII in deutlich messbarem Umfang in Lösung zu hal-
ten; nur unter Berücksichtigung dieses Effekts erscheint es möglich, die in sauerstoff-
versorgten Oberflächengewässern potenziell auftretenden Konzentrationen an gelöstem
Eisen modelltechnisch abzubilden, denn FeII ist unter derartigen Bedingungen nur in
Spuren zu erwarten (CAMERON & LISS, 1984).
In Anbetracht der Komplexität und der verbleibenden Kenntnislücken auf dem Gebiet der
Eisen-Huminstoff-Interaktion sollen die Einflüsse organischer Liganden auf die FeIII-
Speziation daher zwar in stark vereinfachter Form Berücksichtigung finden (Punkte 1
und 2 in Kap. 3.8.1g), die Wirkungen im Redoxkreislauf allerdings vernachlässigt wer-
den (Punkte 3 und 4 in Kap. 3.8.1g). Auch die nicht-ligandenkatalysierte, photochemi-
sche Reduktion von FeIII ist im neutralen bis leicht sauren pH-Bereich vernachlässigbar
(SCHLAEGER, 2003).
Zusammenfassend sollen hier also chemische Oxidations- und Reduktionsprozesse sowie
die dissimilatorische Eisenreduktion abgebildet werden. Mit sehr ähnlichen Einschrän-
kungen arbeiten auch DITORO (2001) und VAN CAPELLEN & WANG (1996).
Prinzipiell laufen Oxidation und Reduktion sowohl im Freiwasser als auch im Sediment
ab, d.h. die folgenden Ausführungen sind weitestgehend unabhängig vom betrachteten
räumlichen Kontrollvolumen. Eine Trennung findet während der Simulation in Abhän-
gigkeit von den berechneten Sauerstoffverhältnissen statt. Reduktionsprozesse sind dem-
nach in der durchmischten, sauerstoffversorgten Wassersäule mit wesentlich geringerer
Wahrscheinlichkeit zu erwarten.
3.8.3 Speziation
a) Vorgehensweise
Das gelöste dreiwertige Eisen DFeIII soll näherungsweise als Summe zweier Anteile
DFeIIIH aus Hydrolyse und Lösungsgleichgewicht sowie DFeIIIL aus der Wirkung orga-
nischer Liganden berechnet werden (vgl. Abb. 3.15):
DFeIII = DFeIIIH +DFeIIIL. (3.155)
b) Hydrolyse und Lösungsgleichgewicht.
Aus dem durch Fe(OH)3(s) kontrollierten Lösungsgleichgewicht folgt die molare Kon-
zentration des freien hydratisierten Fe3+-Ions zu (STUMM & MORGAN, 1996):
Fe3+

= Ks0 ·

H+
3
. (3.156)
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Abbildung 3.15: Gelöste Formen des dreiwertigen Eisens FeIII. Eingezeichnete Trans-
formationsprozesse sind 1) Ausfällung, 2) (gelöste) Komplexierung, 3) Kolloidstabili-
sierung, 4) Koagulation und Adsorption
Darin ist Ks0 das Löslichkeitsprodukt für Eisenhydroxid, das zwischen 103 und 105 liegt
(STUMM & MORGAN, 1996). Niedrige Werte repräsentieren gealtertes, hohe Werte frisch
ausgefälltes Material (TIPPING et al., 2002).
Die übrigen mononuklearen hydrolysierten Spezies resultieren aus den jeweiligen Hydro-
lysegleichgewichten zu (STUMM & MORGAN, 1996):
FeOH2+

= K1 ·

Fe3+

/

H+
 (3.157)
Fe(OH)+2

= β2 ·

Fe3+

/

H+
2 (3.158)
Fe(OH)3(aq)

= β3 ·

Fe3+

/

H+
3 (3.159)
Fe(OH)−4

= β4 ·

Fe3+

/

H+
4 (3.160)
Die Werte der Konstanten K1, β2, β3 und β4 sind nach STUMM & MORGAN (1996) in
Tabelle 3.5 zusammengefasst. Für den mittleren Wert Ks0 = 104 M−2 resultiert die in Abb.
3.12 dargestellte Speziation in Abhängigkeit vom pH-Wert.
DFeIIIH ist die Summe aller gelösten Spezies, d.h.
[DFeIIIH ] =

Fe3+
 ·1+K1/ H++β2/ H+2 +β3/ H+3 +β4/ H+4
= Ks0 ·

H+
3 +K1 · H+2 +β2 · H++β3 +β4/ H+ (3.161)
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Tabelle 3.5: Konstanten für die Hydrolyse von FeIII (aus: STUMM & MORGAN (1996),
Ionenstärke I = 3 mol/l, Temperatur T = 25◦C)
Ks0 K1 β2 β3 β4
Einheit: M−2 M M2 M3 M4
Wert: 103 . . .105 10−3,05 10−6,31 10−13,8 10−22,7
und
DFeIIIH
mg
l

= γFe
 mg
mol

· [DFeIIIH ]

mol
l

. (3.162)
c) Wirkung organischer Liganden
Zwei unterschiedliche Mechanismen führen dazu, dass bei Präsenz organischer Ligan-
den deutlich mehr oxidiertes FeIII in Lösung verbleibt, als es allein aus Hydrolyse und
Lösungsgleichgewicht zu erwarten wäre (Punkte 1 und 2 auf S. 84):
• die Bildung echt gelöster Komplexe (Pfeil 2 in Abb. 3.15) und
• die Bildung von Oberflächenkomplexen, die zur Kolloidstabilisierung bzw. zu kol-
loidal gelösten Komplexen führt (Pfeil 3 in Abb. 3.15).
Beide Mechanismen schließen sich nicht aus und können gleichzeitig auftreten (TIPPING,
2002, CURTIS, 1993). Die Bestimmung des gelösten Eisens DFe nach DIN 38406-T1
(1983) erfolgt durch Membranfiltration mit einer Porenweite von 0,45µm, d.h. kolloidal
gelöstes Eisen wird hier ebenfalls als gelöstes Eisen erfasst.
TIPPING et al. (2002) finden in englischen Oberflächengewässern einen Rückgang der
echt gelösten Komplexe mit ansteigendem pH-Wert. Bei pH ≈ 4 liegen noch nahezu
100% des gelösten FeIII als echt gelöste Komplexe vor, bei pH ≈ 7 weniger als 10%.
Die Ursache ist, dass die wesentliche komplexierte Hydrolysespezies Fe(OH)2+ mit an-
steigendem pH-Wert in immer geringeren Mengen auftritt (vgl. Abb. 3.12).
Auch die Bildung von Huminsäure-Oberflächenkomplexen nimmt bei ansteigendem pH-
Wert ab (TIPPING, 2002). Dennoch wird eine mit dem pH-Wert wachsende Kolloidstabi-
lisierung beobachtet, wenn organische Liganden präsent sind (SHAW, 1994; MOSLEY et
al., 2003). Als Ursache kommt u. a. die bei höherem pH-Wert stärkere Deprotonierung9
der funktionellen Säuregruppen in Betracht, die eine im Betrag wachsende negative Auf-
ladung der Moleküle sowie der Oberflächen ihrer Sorbenten verursacht (MOSLEY et al.,
9Die Deprotonierung bezeichnet die Ablösung der Protonen (Wasserstoffionen) einer Säure im Gleich-
gewicht mit der Wasserstoffionenkonzentration der umgebenden Lösung, also in zunehmendem Maße mit
ansteigendem pH-Wert (bzw. sinkender Wasserstoffionenkonzentration): HA→ H++A−.
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2003; SHAW, 1994). Die einzelnen Zusammenhänge stellen einen aktuellen Forschungs-
gegenstand dar (STUMM & MORGAN, 1996; MOSLEY et al., 2003).
CAMERON & LISS (1984) bezeichnen die Kolloidstabilisierung gegenüber der Bildung
gelöster Komplexe als den maßgeblichen Effekt, der zu gelösten FeIII-Konzentrationen
in natürlichen Gewässern führt. Die Modellierung des Anteils DFeIIIL soll hier daher
auf stark vereinfachtem Weg nach den Prinzipien der Kolloidstabilisierung erfolgen. Die
Bildung echt gelöster Komplexe wird demgegenüber vernachlässigt.
d) Ligandeninduzierte Kolloidstabilisierung
Für eine durchweg deterministische Modellierung der ligandeninduzierten Kolloidstabi-
lisierung reicht das derzeitige Prozessverständnis noch nicht aus. Um den Effekt nicht
gänzlich unberücksichtigt zu lassen, wird eine unbekannte adsorbierte Ligandenkonzen-
tration T L in der Einheit äquivalenten Eisens als Modellparameter eingeführt. T L disso-
ziiere vereinfacht entsprechend einer monoprotischen Säure mit Dissoziationskonstante
KL, d.h. (TIPPING, 2002)
[HL]⇀↽

H+

+

L−

bzw.
[H+] · [L−]
[HL]
= KL mit (3.163)
[T L] = [HL]+

L−

. (3.164)
Aus den Gleichungen 3.163 und 3.164 resultiert für den deprotonierten Anteil [L−]:
L−

=
 1
1+[H+]/KL

· [T L] =
 1
1+1/(KL ·10pH)

· [T L] . (3.165)
Als kolloidal stabilisiert (und somit gelöst) wird diejenige Konzentration äquivalenten
Eisens angenommen, die dem deprotonierten Anteil von T L entspricht:
[DFeIIIL] =
 1
1+1/(KL ·10pH)

· [T L] bzw.
DFeIIIL =
 1
1+1/(KL ·10pH)

·T L. (3.166)
Der Ausdruck 3.166 ist mit wachsendem pH-Wert streng monoton steigend und für ver-
schiedene Werte KL in Abbildung 3.16 dargestellt.
Im Ergebnis handelt es sich um einen begründet entwickelten, aber mechanistischen Mo-
dellansatz, der zwei qualitative, oben beschriebene Eigenschaften der Kolloidstabilisie-
rung parametrisiert:
• die Zunahme mit der Konzentration des Liganden (CAMERON & LISS, 1984; CUR-
TIS, 1993; SHAW, 1994) sowie
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Abbildung 3.16: Gelöstes dreiwertiges Eisen DFeIIIL als Funktion des pH-Wertes (Gl.
3.166)
• die stärkere Stabilisierungswirkung mit wachsendem pH-Wert (SHAW, 1994; MOS-
LEY et al., 2003).
Die Festlegung der Parameter KL und T L muss durch Anpassung berechneter und gemes-
sener DFeIII-Konzentrationen erfolgen. Für die Deprotonierung der Carboxylgruppen
einer Huminsäure geben STUMM & MORGAN (1996) den Bereich 4 ≤ pKL ≤ 6 an. Ein
Vorteil der Formulierung 3.166 ist, dass sich die Korrelation des unbekannten Liganden
T L zu existierenden Simulationsgrößen untersuchen und ggf. ausnutzen lässt (vgl. Kap.
6.4.2d).
3.8.4 Oxidation
Wie auch von DITORO (2001) und SCHLAEGER (2003) wird die chemische Oxidation
durch Sauerstoff mit einer Reaktionskinetik nach Gleichung 3.145 berücksichtigt. Unter
Verwendung der Molgewichte γFe und γO erfolgt die Umrechnung zwischen den molaren
Konzentrationen und den Massenkonzentrationen der Simulationsgrößen:
d (T FeII/γFe)
dt

Oxi
=−kOxi ·102pH · DO2γO ·
T FeII
γFe
bzw.
dT FeII
dt

Oxi
=−kOxi ·102pH · DO2γO ·T FeII. (3.167)
Der Quell- und Senkenterm FOXI für die Massenerhaltungsgleichungen der Kontrollvo-
lumina V folgt zu
FOXI =V · dT FeIIdt

Oxi
=−V · k∗Oxi ·DO ·T FeII. (3.168)
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mit k∗Oxi = kOxi/(2γO) ·102pH . Aus der Stöchiometrie der Reaktionsgleichung 3.143 ergibt
sich der spezifische Sauerstoffbedarf αFOXI zu
αFOXI =
1/4 mol/l O2
1 mol/l Fe ·
2γO
γFe
=
1
4
· 3256
gO
gFe
= 0,143 gO
gFe
. (3.169)
Daraus resultiert der chemische Sauerstoffbedarf CODF , der als Quell- und Senktenterm
in die diskreten Massenerhaltungsgleichungen für Sauerstoff eingeht:
CODF
gO
d

= αFOXI

gO
gFe

·FOXI
gFe
d

. (3.170)
Eine chemische Oxidation von FeII wäre Tabelle 3.4 zufolge auch durch Reduktion von
Nitrat möglich (DHAKAR & BURDIGE, 1996), das hier als Simulationsgröße berück-
sichtigt wird. Auf die Einbindung der Eisenoxidation durch Nitrat soll allerdings wie
bei DITORO (2001) und SCHLAEGER (2003) vereinfachend verzichtet werden. Unter re-
duktiven Verhältnissen erfolgt zunächst der Verbrauch von Sauerstoff, dann Nitrat und
schließlich Eisen (siehe Kap. 3.8.5). Ein Anwachsen der Nitratkonzentration ohne gleich-
zeitige Sauerstoffzufuhr ist unwahrscheinlich. Bei Sauerstoffzufuhr wird aufgrund der
hohen Oxidationsrate nach Gleichung 3.168 zuerst das zweiwertige Eisen, dann etwai-
ger Ammonium-Stickstoff oxidiert. Die Re-Oxidation in der Reihenfolge der Tabelle 3.4
ist somit ohne weitere Aufschlüsselung der sekundären Redoxbeziehungen praktisch ge-
währleistet.
3.8.5 Reduktion
a) Auswahl des Modellierungsansatzes
Die dissimilatorische Reduktion ist an die Dekomposition organischer Substanz gekop-
pelt (VAN CAPELLEN & WANG, 1996). Die an der Dekomposition beteiligten Bakteri-
en katalysieren die Reduktionsreaktionen der Tabelle 3.4 in der Reihenfolge des größ-
ten Energiegewinns. Diese Reihenfolge stimmt mit der angegebenen Ordnung nach dem
Redoxpotenzial bzw. der Elektronenaktivität überein (STUMM & MORGAN, 1996). So-
fern vorhanden, wird also zunächst der gelöste Sauerstoff verbraucht, anschließend Nitrat
(Denitrifikation), oxidiertes Mangan und Eisen sowie Sulfat. Zu guter Letzt erfolgt die
Umsetzung organischer Substanz zu Methan (Methanogenese).
Ein Ansatz zur modellhaften Abbildung dieser Sequenz findet sich bei VAN CAPELLEN
& WANG (1996). Demnach verläuft die Oxidation des abbaubaren organischen Kohlen-
stoffs, dargestellt als CH2O, unabhängig von den beteiligten Elektronenakzeptoren nach
einer Reaktionskinetik erster Ordnung:
RCH2O

mol
l ·d

=−d [CH2O]dt = kCH2O · [CH2O] (3.171)
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Die Gesamtrate RCH2O wird auf die sechs metabolischen Pfade nach Tabelle 3.4 aufgeteilt:
RCH2O =
6X
µ=1
Rµ (3.172)
Die Einzelpfade sind jeweils zu 100% aktiv, solange eine kritische, limitierende Kon-
zentration des dazugehörigen Elektronenakzeptors [EA] nicht unterschritten wird ([EA]≥
[EA]lim). Anderenfalls verliert der Pfad mit dem weiteren Rückgang von [EA] linear an
Bedeutung:
Rµ =
264 Rµ,max, [EA]≥ [EA]lim,Rµ,max · [EA][EA]lim , [EA]< [EA]lim. (3.173)
Die maximale Teilrate Rµ,max des Pfades µ ergibt sich aus der Gesamtrate RCH2O nach
Abzug der Teilraten aller bevorzugten Pfade d.h.
Rµ,max = RCH2O−
µ−1X
ν=1
Rν . (3.174)
Die molaren Senken für die Reduktionsprodukte resultieren durch stöchiometrische Um-
rechnung, also z.B.
d[FeII]
dt

Red
= αFeIII

mol Fe
mol CH2O

·RFeIII

mol CH2O
l ·d

(3.175)
Im einfachsten Fall wird der Abbau der organischen Substanz ohne weitere Unterteilung
in unterschiedlich resistente Fraktionen durch eine einzelne Rate kCH2O abgebildet (VAN
CAPELLEN & WANG, 1996). Zur vollständigen Beschreibung der dissimilatorischen Re-
duktion sind dann neben kCH2O nur noch die Grenzkonzentrationen [EA]lim erforderlich.
Andere Ansätze parametrisieren jeden der metabolischen Pfade einzeln mit einer indivi-
duellen Umsatzrate k und in der Regel unter Berücksichtigung einer Inhibitionsfunktion
finh, die eine Abminderung des Prozesses in Abhängigkeit von den Umgebungsbedin-
gungen auslöst (z.B. Sauerstoffkonzentration). Für die Eisenreduktion heißt das z.B. nach
DHAKAR & BURDIGE (1996):
d[FeII]
dt

Red
= kRed · finh · [CH2O] · [FeIII]. (3.176)
Nach diesem Prinzip verfahren auch DITORO (2001) und SCHAUSER et al. (2004). Die
Vorgehensweise liefert zusätzliche Freiheitsgrade, die zur differenzierteren Aufschlüsse-
lung der einzelnen metabolischen Pfade genutzt werden können. Zur Parametrisierung der
Freiheitsgrade erhöht sich gleichzeitig der Datenbedarf. Sofern der zusätzliche Datenbe-
darf nicht durch entsprechend differenzierte Messungen abgedeckt werden kann (Denitri-
fikationsraten, Eisenreduktionsraten, Halbsättigungskonstanten der Sauerstoffabhängig-
keit etc.), steigt die Modellunsicherheit.
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Dem vergleichsweise steifen, aber geringer parametrisierten Ansatz nach VAN CAPELLEN
& WANG (1996) soll daher hier der Vorzug gegeben werden. Neben der grundsätzlich
geringeren Datenerfordernis erscheint insbesondere auch die Angabe von Grenzkonzen-
trationen [EA]lim für die einzelnen Redoxprozesse transparenter und somit praktikabler
als die Arbeit mit Inhibitionsfunktionen im Sinne der Gleichung 3.176.
Mit dem Ziel eines begrenzten Modellumfangs soll die Redoxsequenz nach VAN CA-
PELLEN & WANG (1996) bzw. Tab. 3.4 nicht vollständig abgebildet, sondern auf die
Elektronenakzeptoren Sauerstoff, Nitrat und oxidiertes Eisen beschränkt werden. Wenn
alle Elektronenakzeptoren aufgezehrt sind, sei die weitere Dekomposition organischer
Substanz durch die Nachlieferung von Elektronenakzeptoren über die Sediment-Wasser-
Grenzfläche limitiert (Diffusion von Sauerstoff und Nitrat, Sedimentation von Eisen). Ab-
gesehen vom Argument einer reduzierten Modellkomplexität sind diese Einschränkungen
folgendermaßen zu rechtfertigen:
• Oxidiertes Mangan stellt vor der Reduktion von Eisen eine weitere „Reserve“ an
Elektronenakzeptoren dar, die den Abfall des Redoxpotenzials abbremst. Mangan
tritt allerdings üblicherweise in deutlich geringeren Konzentrationen als Eisen auf
(DVWK, 1996); auch SCHAUSER et al. (2004) verzichten in ihrem Modell der Se-
dimentdiagenese auf die Berücksichtigung von Mangan. Im Hinblick auf die mit
der Reduktion von Eisenhydroxiden erwartete Phosphatmobilisierung liegt die Ver-
nachlässigung von Mangan bezüglich der Eutrophierungsfolgen auf der „sicheren
Seite“.
• Die Sulfatreduktion ist erst bei sehr niedrigen Redoxpotenzialen und nach Ver-
brauch des dreiwertigen Eisens zu erwarten (STUMM & MORGAN, 1996). Das
entstehende Sulfid (bzw. der Schwefelwasserstoff) vermag allerdings zweiwertiges
Eisen FeII als Eisensulfid (FeS) in nahezu unlöslicher Form zu binden, so dass es
fortan nicht mehr für die Phosphatfestlegung zur Verfügung steht, auch nicht nach
einem Wiederanstieg des Redoxpotenzials (MARSDEN, 1989). Die Sulfatreduktion
ist für die Eisen-Phosphat-Interaktion also durchaus relevant. Allerdings ist in fla-
chen Standgewässern mit homogen durchmischter Wassersäule eine bessere Sauer-
stoffversorgung des Sediments zu erwarten als in tiefen Seen mit einem langfristig
und großräumig sauerstoffarmen Hypolimnion. In flachen Standgewässern stellt die
Sulfatreduktion einen Sonderfall dar, der an das Vorliegen hochgradig organischer
Sedimente geknüpft ist (SCHEFFER, 1998). Auf die Modellierung dieses Falls wird
im Rahmen der vorliegenden Arbeit verzichtet.
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b) Implementierung
Es folgt die konkrete Umsetzung des von VAN CAPELLEN & WANG (1996) dargestellten
Konzepts für die hier verwendeten Simulationsgrößen gelöster Sauerstoff (DO), Nitrat
(NO3), gesamtes und reduziertes Eisen (TFe, TFeII) sowie gelöster und partikulärer bio-
logischer Sauerstoffbedarf (DCBOD, PCBOD).
Angetrieben werden Sauerstoffverbrauch, Denitrifikation und Eisenreduktion durch die
Dekomposition des gesamten biologischen Sauerstoffbedarfs TCBOD,
TCBOD = DCBOD+PCBOD (3.177)
Die vorläufige Gesamtrate des Sauerstoffbedarfs, àCOXI [g/d O2], resultiert zu:àCOXI =V · kCOXI ·θ (T−20)COXI ·TCBOD (3.178)
Darin ist kCOXI die Dekompositionsrate für den biologischen Sauerstoffbedarf, θCOXI der
Temperaturkorrekturkoeffizient und T die Temperatur. Gegenüber Gleichung 3.171 wird
die Temperaturkorrektur hier aus der ursprünglichen Formulierung des Modells WASP
übernommen (AMBROSE et al., 1993).
Die Aufteilung auf gelösten Sauerstoff, Nitrat und dreiwertiges Eisen (T FeIII = T Fe−
T FeII, Gl. 3.149) sowie eine etwaige Abminderung der Gesamtrate àCOXI nach Auf-
zehrung aller Elektronenakzeptoren ergibt sich mit den Grenzkonzentrationen DOlim,
NO3-Nlim und T FeIIIlim für Sauerstoffverbrauch, Denitrifikation und Reduktion von Ei-
sen nach folgendem Algorithmus:
1. Sauerstoff:
COXIDO =
264 àCOXI, DO≥ DOlimàCOXI · DO
DOlim
, DO< DOlim
(3.179)
2. Nitrat: Wenn DO< DOlim, dann
COXINO3 =
264
àCOXI−COXIDO , NO3-N ≥ NO3-NlimàCOXI−COXIDO · NO3-NNO3-Nlim , NO3-N < NO3-Nlim (3.180)
3. FeIII: Wenn DO< DOlim und NO3-N < NO3-Nlim, dann
COXIT FeIII =
264 àCOXI−COXIDO−COXINO3 , 1)àCOXI−COXIDO−COXINO3 · T FeIIIT FeIIIlim , 2)
1) T FeIII ≥ T FeIIIlim
2) T FeIII < T FeIIIlim
(3.181)
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4. Gesamtrate:
COXI = COXIDO +COXINO3 +COXIT FeIII, d.h. (3.182)
COXI = àCOXI für T FeIII ≥ T FeIIIlim oder
COXI < àCOXI für 264 DO< DOlimund NO3-N < NO3-Nlim
und T FeIII < T FeIIIlim.
Die Gesamtrate COXI wird anteilig auf gelösten und festen Sauerstoffbedarf umgelegt:
COXIDCBOD =COXI ·DCBOD/TCBOD, (3.183)
COXIPCBOD =COXI ·PCBOD/TCBOD. (3.184)
Die Senkenterme für Nitrat (Denitrifikation) und dreiwertiges Eisen entstehen durch stö-
chiometrische Umrechnung mit den Faktoren αNRED und αFRED:
NRED
g N
d

= αNRED

g N
g O

·COXINO3
g O
d

(3.185)
FRED
g Fe
d

= αFRED

g Fe
g O

·COXIFeIII
g O
d

(3.186)
Die Reaktionsgleichung für die Denitrifikation geben AMBROSE et al. (1993) an als
5CH2O+5H2O+4NO−3 +4H+ −→ 5CO2 +2N2 +12H2O. (3.187)
Daraus resultiert αNRED zu (AMBROSE et al., 1993)
αNRED =
4
5 ·
14 gN
12 gC
· 12 gC32 gO = 0,35
gN
gO
.
Analog ergibt sich αFRED aus Gleichung 3.146:
αFRED =
4
1
· 56 gFe
12 gC
· 12 gC32 gO = 7
gFe
gO
.
3.9 Eisen-Phosphat-Interaktion
3.9.1 Interaktionsprozesse
a) Mechanismen
Das Phosphat liegt als Anion der Orthophosphorsäure (H3PO4) im pH-Bereich von 4 bis
11 vollständig als Dihydrogenphosphat (H2PO−4 ) oder Hydrogenphosphat (HPO2−4 ) vor
(ZINDER, 1985).
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Durch Ligandenaustausch z.B. mit Hydroxylionen (OH−) an der Oberfläche von Eisen-
oxiden und -hydroxiden kommt es zur Adsorption, d.h. zur Anlagerung des Phosphat an
die Eisenfestphase durch Oberflächenkomplexierung (ZINDER, 1985; STUMM & MOR-
GAN, 1996). Beispielhaft seien die möglichen Reaktionsgleichungen für die Adsorption
von Dihydrogenphosphat an Eisenhydroxid angegeben (ZINDER, 1985):
>FeOH +H2PO−4 −→>FePO4H2 +OH− (3.188)
>FeOH +H2PO−4 −→>FePO4H−+H2O (3.189)
>FeOH +H2PO−4 −→>FePO2−4 +H3O+ (3.190)
2>FeOH +H2PO−4 −→
>FeO OH\ /
P
/ \
>FeO O
+H2O+OH− (3.191)
Darin stellt >FeOH eine Hydroxylgruppe an der Oberfläche der Festphase (>Fe) dar.
Die vierte der Bindungsformen (Gl. 3.191) bezieht zwei Koordinationsstellen der Metall-
oberfläche ein und ist besonders stabil (bidentater Komplex).
Die Adsorptionsreaktion verläuft in zwei Phasen (LIJKLEMA, 1993):
1. Die schnelle Adsorption ist innerhalb von Minuten abgeschlossen und geht bereits
mit einer weitreichenden Absättigung der Sorptionsstellen einher (67,3% bis 96,6%
bei APPAN & WANG (2000)).
2. Die langsame Adsorption bis zur vollständigen Absättigung (100%) vollzieht sich
innerhalb von Stunden (APPAN & WANG, 2000; ISTVÁNOVICS et al., 1989).
Die Modellierung mit einem Gleichgewichtsansatz ist daher weit verbreitet und unter
pragmatischen Gesichtspunkten zu rechtfertigen (LIJKLEMA, 1993). Instationäre Effekte
im Zeitskalenbereich der langsamen Adsorptionsstufe werden dabei vernachlässigt.
Mathematisch lässt sich die Adsorption gut mit Langmuir-Isothermen beschreiben (ZIN-
DER, 1985). Folglich werden Langmuir-Isothermen häufig zur Quantifizierung des Phos-
phat-Adsorptionsverhaltens eisenhaltiger Sedimente genutzt (z.B. JENSEN et al., 1992;
DANEN-LOUWERSE et al., 1993; WEBSTER et al., 2001; HEIDENREICH & KLEEBERG,
2003). Die mathematische Formulierung der Langmuir-Isotherme lässt sich aus den che-
mischen Gleichgewichtsreaktionen der Oberflächenkomplexierung entwickeln (STUMM
& MORGAN, 1996). Der Zusammenhang ist in Kapitel 3.9.2 dargestellt.
Die Phosphatadsorption an Eisenhydroxid ist vom pH-Wert abhängig. Mit steigendem
pH-Wert wächst der Wettbewerb zwischen Phosphat- und Hydroxylionen um die Ko-
ordinationsstellen der Metalloberfläche, die Adsorptionskapazität lässt demzufolge nach
(LIJKLEMA, 1980; siehe auch Gln. 3.188 bis 3.191).
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b) Relative Bedeutung
Für die besondere Bedeutung des Eisens im Unterschied zu anderen potenziellen Phos-
phat-Bindungspartnern gibt es mehrere Ursachen:
Eisenoxide und -hydroxide bilden dünne Überzüge auf größeren mineralischen Partikeln
und prägen somit deren Oberflächenchemismus (WEBSTER et al., 2001; ZINDER, 1985).
Die Überzüge umfassen dabei ggf. nur wenige Atomlagen (ZINDER, 1985), so dass der
Massenanteil des Eisens vergleichsweise klein ausfallen kann.
Von Bedeutung ist außerdem die hohe spezifische Oberfläche der frisch ausgefällten Ei-
senfestphasen. Durch die mit wechselnder Auflösung und Wiederausfällung verbundenen
Redoxprozesse des FeII/FeIII-Redoxpaares liegt in natürlichen Sedimenten ein großer
Teil der Eisenfestphasen mit sehr geringen Partikelabmessungen vor (Größenordnung
1 nm; BOYLE, 2001). Selbst wenn für 99% der Feststoffmasse der mittlere Partikeldurch-
messer 10 µm beträgt, belegt die feine Fraktion mit 1% Massenanteil noch immer 90%
der Oberfläche; die Vernachlässigung von Aluminiumsilikaten (Tonmineralen) in der Ad-
sorptionskapazität eines Sediments verursacht daher keinen bedeutenden Fehler (BOYLE,
2001). Gerade die Redoxsensibilität des Eisens ist außerdem prägend für die charakteri-
stische Redoxabhängigkeit der Phosphat-Rücklösung mit Spitzen bei niedrigem Redox-
potenzial (SCHEFFER, 1998; vgl. Kap. 3.9.1c).
Neben dem Eisen können auch Aluminiumhydroxide zur Phosphatadsorptionskapazität
beitragen (LIJKLEMA, 1980; LIJKLEMA, 1993). Die als Grund für die Bedeutung des Ei-
sens benannten Effekte der Redoxsensibilität entfallen für das redoxstabile Aluminium
allerdings vollständig. Vielmehr ist Aluminium im neutralen pH-Bereich weitestgehend
unlöslich (GENSEMER & PLAYLE, 1999), so dass die Mobilisierung reaktiver Alumini-
umformen vorwiegend im sauren Milieu erfolgt und Konzentrationen in neutralen und
gepufferten Gewässern häufig nur sehr niedrig sind (< 10µg/l; WETZEL, 2001). Im Un-
terschied zum Eisen liegt Aluminium außerdem zu einem größeren Teil innerhalb von
Tonmineralen vor (Aluminiumsilikate, s.o.; ZINDER, 1985).
In Hartwasserseen kann bei photosynthetisch bedingtem Niederschlag von Calciumcar-
bonat (CaCO3) eine Adsorption und Mitfällung von Phosphat erfolgen (Calcitfällung);
selbst in solchen Hartwasserseen reichen aber vergleichsweise kleine Mengen Eisen aus,
um das Verhalten des Phosphats zu kontrollieren (LIJKLEMA, 1993).
Kristalline Phosphatphasen sind in Sedimenten aufgrund ihrer Instabilität bei pH-Werten
> 3,1 unwahrscheinlich (Strengit: FePO4; Variscit: AlPO4) oder als Phosphatsenke im
Allgemeinen nur wenig effektiv, weil das Kristallwachstum sehr langsam verläuft (Hy-
droxyapatit: Ca(PO4)6(OH)2; Vivianit: Fe3(PO4)2 ·8H2O; ZINDER, 1985).
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Insgesamt sind Adsorptionsprozesse sowohl für den Transport des Phosphats zum See-
grund als auch für die Einlagerung ins Sediment wesentlich (ZINDER, 1985). Das Eisen
ist dabei der dominante Faktor in praktisch allen Fällen (SCHEFFER, 1998), die über-
ragende Rolle des Eisens wird in vielen Studien deutlich (LIJKLEMA, 1993). In einem
vereinfachenden Modell erscheint es daher gerechtfertigt, das gebundene Phosphat allein
dem Eisen zuzuordnen.
c) Implikationen
Die Bindung des Phosphats in fester Phase insbesondere durch Adsorption an Eisen hat
eine Reihe von Implikationen für den Gewässerhaushalt, die in der Modellierung Berück-
sichtigung finden sollten und im Folgenden kurz vorgestellt werden.
1. Nur gelöstes Orthophosphat ist pflanzenverfügbar, als adsorbierter Feststoff ist es
der Primärproduktion entzogen (APPAN & WANG, 2000; SCHEFFER, 1998).
2. Festes Phosphat unterliegt (gemeinsam mit dem Sorbenten) der Sedimentation und
schließlich der Einbindung in den Sedimentkörper (IMBODEN, 1982). Dort kann
die Porenwasserkonzentration an gelöstem Phosphat wesentlich durch das Sorp-
tionsgleichgewicht bestimmt sein, d.h. die Porenwasserkonzentration wird in der
Nähe des Sorptionsgleichgewichts gepuffert (ISTVÁNOVICS et al., 1989).
Aus dem Sedimentkörper gelangt das Phosphat über Mechanismen des Sediment-
Freiwasseraustauschs (Resuspension, diffusive Rücklösung) zurück in die Wasser-
säule oder wird durch sukzessive Sedimentüberdeckung schließlich dem Gewässer-
system vollständig entzogen.
3. Nach der Resuspension des partikulären Sorbenten sind sowohl Adsorption als
auch Desorption von Phosphat möglich (MARSDEN, 1989; SØNDERGAARD et al.,
2003; SCHEFFER, 1998). Desorption ist wahrscheinlich, wenn die Phosphat-Po-
renwasserkonzentration die gelöste Freiwasserkonzentration übersteigt und die re-
suspendierten Partikel demzufolge übersättigt sind (ISTVÁNOVICS et al., 1989).
Außerdem impliziert ein gegenüber dem Sediment höherer pH-Wert im Freiwas-
ser (z.B. infolge Photosynthese) eine geringere Adsorptionskapazität des Sorbenten
nach der Resuspension (LIJKLEMA, 1980; SØNDERGAARD et al., 2003).
4. Die diffusive Rücklösung erfordert eine vorherige Auflösung (Mobilisierung) des
festen Phosphat. In flachen Standgewässern lassen sich in Anlehnung an MARSDEN
(1989) diesbezüglich zwei Fälle unterscheiden:
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(a) Anaerobe Mobilisierung:
Die anaerobe Mobilisierung entspricht der klassischen Theorie nach EINSE-
LE (1938) und MORTIMER (1941, 1942). Angetrieben durch den Abbau or-
ganischer Substanz und die damit verbundene Sauerstoffzehrung, findet eine
reduktive Auflösung der FeIII-Festphasen zu FeII statt, das adsorbierte Phos-
phat geht bei Absättigung der verbleibenden Festphasen in Lösung. Durch
eine verbleibende „aerobe Mikroschicht“ an der Sedimentoberfläche können
gelöstes FeII und Phosphat vor dem Austritt in die Wassersäule wieder oxi-
diert und festgelegt werden (MARSDEN, 1989); geht diese Schicht bei stark
reduktiven Verhältnissen und abnehmendem Sauerstoffgehalt des Freiwassers
verloren, steigt die Rücklösung deutlich an.
(b) Aerobe Mobilisierung (ohne Reduktion von FeIII):
i. Durch Mineralisierung organischer Substanz wird Phosphat freigesetzt
und bleibt in Lösung, wenn es die Adsorptionskapazität des Sorbenten
übersteigt.
ii. Desorption von der Sedimentoberfläche ist möglich, wenn die Gleichge-
wichtskonzentration an gelöstem Phosphat im Sediment höher ist als die
angrenzende Freiwasserkonzentration.
Der Austritt von Phosphat wird bei anaerober Sediment-Freiwasser-Grenzfläche als
anaerobe Rücklösung bezeichnet, ansonsten als aerobe Rücklösung (MARSDEN,
1989). Anaerobe Rücklösung tritt also infolge anaerober Mobilisierung dann auf,
wenn die Sauerstoffzufuhr aus dem Freiwasser nicht zum Erhalt einer aeroben Mi-
kroschicht an der Sedimentoberfläche ausreicht.
d) Eisen-Phosphat-Verhältnis
Die oben beschriebenen Rücklösungsmechanismen hängen vom Pufferungsvermögen des
Sediments bezüglich der gelösten Phosphatkonzentration ab. Wenn die Konzentration an
(partikulärem) Eisen ein Maß für die gesamte Adsorptionskapazität ist, dann drückt das
vorhandene Eisen-Phosphat-Verhältnis (Fe : P) den Grad der Absättigung bzw., im umge-
kehrten Sinne, das verbleibende Puffervermögen aus (JENSEN et al., 1992).
Das Fe : P-Verhältnis bei vollständiger Absättigung (Fe : P|sat) hängt von Art und Chemis-
mus der Eisenfestphase ab. Unterschiedliche Sättigungsverhältnisse sind in Tabelle 3.6
zusammengefasst. Je größer Fe : P gegenüber Fe : P|sat , desto höher ist das verbleibende
Puffervermögen gegenüber gelöstem Phosphat. Im Fall Fe : P < Fe : P|sat existiert hinge-
gen gelöstes Phosphat, zu dessen Bindung keine freien Sorptionsstellen zur Verfügung
stehen.
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Tabelle 3.6: Eisen-Phosphat-Verhältnisse bei Absättigung der Sorptionskapazität
in Masseneinheiten (Fe:P, gFe/gP) und molar ([Fe:P], molFe/molP); eingeklammerte
Werte sind aus den angegebenen Werten berechnet
Eisenfestphase Fe:P|sat [Fe:P]|sat Quelle
a) kristalliner Goethit (115) 64 1)
b) frisch ausgefällter, amorpher Goethit (16) 9 1)
c) reiner Goethit bei pH=7 ≈16 (9) 2)
d) reiner Goethit (FeOOH) bei pH=8 ≈25 (14) 2)
e) frisch ausgefälltes Eisenhydroxid bei pH=8 (11) ≈6 3)
f) frisch ausgefälltes Eisenhydroxid bei pH=7 (9) ≈5 3)
1) ZINDER (1985); 2) zitiert von JENSEN et al. (1992); 3) LIJKLEMA (1980)
Tatsächlich erweist sich das Fe : P-Verhältnis auch in der Praxis als Indikator für das
Phosphat-Retentionsvermögen der Sedimente in flachen Standgewässern. JENSEN et al.
(1992) finden im Freiwasser von 116 flachen dänischen Seen eine negative Korrelati-
on zwischen den mittleren Winter- und Sommerkonzentrationen an Gesamtphosphor und
dem Fe : P-Verhältnis der oberen Sedimentschicht (dort gemessen als Gesamteisen : Ge-
samtphosphor). Weder mit der Sedimentphosphor- noch mit der Sedimentcalciumkon-
zentration lässt sich eine ähnliche Korrelation herstellen. Für eine repräsentative Auswahl
von 15 Flachseen ist außerdem die aerobe Phosphatrücklösung mit dem Fe : P-Verhältnis
korreliert, solange Fe : P > 10. Für Fe : P > 15 nimmt die Phosphatrücklösung mit stei-
gendem Fe : P-Verhältnis ab. Der Schwellenwert von Fe : P = 15 entpricht ungefährt dem
Sättigungsverhältnis für Goethtit bei einem pH-Wert von 7 (Zeilen b, c in Tab. 3.6).
Das Konzept eines Fe : P-Schwellenwertes für das Phosphat-Retentionsvermögen in der
Größenordnung der Fe : P-Sättigungsverhältnisse nach Tab. 3.6 geht aus weiteren Unter-
suchungen hervor und wird vielfach zitiert (z.B. SCHEFFER, 1998; SØNDERGAARD et
al., 2003). In einem Modellierungsansatz für die Eisen-Phosphat-Interaktion sollten die
Auswirkungen des Fe : P-Verhältnisses daher zum Ausdruck kommen.
3.9.2 Modellierung
a) Langmuir-Isotherme
Die Modellierung der Phosphat-Adsorption soll als Gleichgewichtsreaktion über Lang-
muir-Isothermen erfolgen. Die mathematische Form der Langmuir-Isotherme lässt sich
aus dem Reaktionsgleichgewicht der Oberflächenkomplexbildung (STUMM & MORGAN,
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1996) bzw. aus dem Gleichgewicht von Adsorption und Desorption an der Feststoffober-
fläche herleiten (CHAPRA, 1997).
Das Verfahren soll hier im ersten Schritt allgemein vorgeführt werden. Die beteiligten
Reaktionspartner werden daher im Vergleich mit den Beziehungen 3.188 bis 3.191 abge-
kürzt als [>MT ] (molare Gesamtkonzentration der vorhandenen Adsorptionsstellen an der
Metalloberfläche), [>M] (freie Adsorptionsstellen), [>MA] (mit adsorbierten Anionen A
belegte Adsorptionsstellen bzw. adsorbierte Anionenkonzentration) und [A] (gelöste An-
ionenkonzentration). Die Konzentrationen seien auf die Gesamtkontrollvolumina nach
Abschnitt 3.3.1 bezogen. Konzentrationen bezüglich der flüssigen Phase resultieren nach
Division durch den Flüssigkeitsvolumenanteil ϕ (siehe Kap. 3.2 bzw. Gl. 3.11).
Adsorption und Desorption lassen sich dann mit den Raten kAds [l/mol/d] und kDes [1/d]
folgendermaßen durch reaktionskinetische Ansätze zweiter bzw. erster Ordnung darstel-
len (CHAPRA, 1997):
d[>MA]
dt

Ads
= kAds · [>M]/ϕ · [A]/ϕ (3.192)
d[>MA]
dt

Des
=−kDes · [>MA]/ϕ (3.193)
Die Adsorption ist also proportional zu den Konzentrationen der freien Adsorptionsstellen
und Anionen, die Desorption wächst (im Betrag) linear mit der Konzentration der belegten
Adsorptionsstellen. Im Gleichgewichtszustand gilt
d[>MA]
dt =
d[>MA]
dt

Ads
+
d[>MA]
dt

Des
!= 0 bzw.
kAds · [>M] · [A]/ϕ = kDes · [>MA]. (3.194)
Gemeinsam mit der Bedingung
[>MT ] = [>MA]+ [>M] (3.195)
und KAD [mol/l] = kDes/kAds resultiert durch Auflösung der Gleichung 3.194 nach [>MA]
die mathematische Form der Langmuir-Isotherme (STUMM & MORGAN, 1996; CHAPRA,
1997):
[>MA] =
[A]/ϕ
KAD +[A]/ϕ
· [>MT ] = κAD · [>MT ]. (3.196)
Darin ist [>MT ] die maximale Adsorptionskapazität. Der Langmuir-Adsorptionskoeffi-
zient KAD entspricht der Anionenkonzentration [A]/ϕ , bei der die Sättigung κAD genau
50% beträgt (κAD = 0,5).
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Die Gleichung 3.196 lässt sich alternativ in der Form
[>MA]
[>MT ]
=
[A]/ϕ
KAD
· 1
1+
[A]/ϕ
KAD
(3.197)
angeben. Der zweite Faktor auf der rechten Seite der Beziehung 3.197 ist stets ≥ 1. Für
den Fall [>MA]/[>MT ]→ 0, in dem die verfügbare Adsorptionskapazität wesentlich grö-
ßer ist als die ausgenutzte, muss daher auch gelten: [A]/ϕ/KAD → 0. So resultiert die
lineare Fassung der Langmuir-Isotherme zu (CHAPRA, 1997):
[>MA]≈ 1
KAD
· [>MT ] · [A]/ϕ ([>MA]<< [>MT ]) (3.198)
b) Phosphat-Partitionierung
Durch den Adsorptionsvorgang wird das gesamte Phosphat TPO4 in seinen festen (PPO4)
und gelösten (DPO4) Anteil aufgeteilt (Partitionierung). Es gilt
DPO4
TPO4
=
[DPO4 P]
[TPO4 P]
= fPO4.
Die lineare Langmuir-Isotherme (Gl. 3.198) beschreibt den Grenzfall, in dem das Sor-
bens weit von der Absättigung entfernt ist. Zu den oben formulierten Ansprüchen an die
Modellierung gehört es, die potenzielle Absättigung des Eisens im Sinne eines Fe : P-
Schwellenwertes abbilden zu können. Für die Partitionierung des Phosphat soll daher
nicht die lineare, sondern die allgemeine Langmuir-Isotherme (Gl. 3.196) verwendet wer-
den. Mit M Ò=Fe, [A] Ò=[DPO4 P], [>MA] Ò=[PPO4 P] und KAD Ò=KPO4 ergibt sich aus
Geichung 3.196 zunächst
[PPO4 P] = [DPO4 P]/ϕ
KPO4 +[DPO4 P]/ϕ
· [>FeT ], (3.199)
Literaturwerte des Koeffizienten KPO4 für die Phosphatadsorption an eisenhaltige Sedi-
mente sind in Tabelle 3.7 zusammengefasst.
Die molare Gesamtkonzentration von Oberflächenadsorptionsstellen [>FeT ] wird über
die spezifische Adsorptionskapazität αPO4 mit dem partikulären Anteil der molaren Ei-
senkonzentration verknüpft:
αPO4

mol P
mol Fe

=
[>FeT ]
[PFe-Fe]
. (3.200)
Der Vergleich mit Kapitel 3.9.1 bzw. Tabelle 3.6 verdeutlicht, dass αPO4 dem Kehrwert
des molaren Fe : P-Sättigungsverhältnisses entspricht:
αPO4 = [Fe : P]|−1sat . (3.201)
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Tabelle 3.7: Literaturwerte für Phosphat-Adsorptionskoeffizienten KPO4
KPO4 [mg/l P] KPO4 [10−5 mol/l P] Quelle
0,368 1,187 DANEN-LOUWERSE et al. (1993)
0,011. . .0,385 0,035. . . 1,242 ISTVÁNOVICS et al. (1989)
0,112. . .2,041 0,361. . . 6,584 JENSEN et al. (1992)
0,357 1,152 WEBSTER et al. (2001)
0,077. . .0,375 0,248. . . 1,210 FURUMAI & OHGAKI (1989)
0,129. . .0,289 0,416. . . 0,932 APPAN & WANG (2000)
Aus der Beziehung 3.199 folgt damit weiter:
[PPO4 P] = [DPO4 P]/ϕ
KPO4 +[DPO4 P]/ϕ
·αPO4[PFe-Fe]. (3.202)
Wird zuletzt noch [PPO4 P] durch Nutzung der Bedingung
[TPO4 P] = [DPO4 P]+ [PPO4 P] (3.203)
eliminiert, resultiert eine quadratische Bestimmungsgleichung für [DPO4 P], deren po-
sitive Lösung umgeformt werden kann zu
[DPO4 P]
[TPO4 P]
=
1
2
(1−αPO4 · [Fe : P] · (1+ εPO4))
+
1
2
q
(1−αPO4 · [Fe : P] · (1+ εPO4))2 +4 ·αPO4 · [Fe : P] · εPO4
= fPO4 (PFe-Fe,αPO4 · [Fe : P]) (3.204)
Darin ist [Fe : P] das molare Verhältnis von partikulärem Eisen zu Gesamtphosphat,
[Fe : P] =
[PFe-Fe]
[TPO4 P]
, (3.205)
und εPO4 eine dimensionslose Abkürzung zur Erhöhung der Übersichtlichkeit:
εPO4 =
ϕ ·KPO4
αPO4 · [PFe-Fe] . (3.206)
Das Ergebnis soll im Folgenden interpretiert und diskutiert werden. Gleichung 3.204 lie-
fert den gelösten Anteil fPO4 des Gesamtphosphat als Funktion zweier unabhängiger
Größen: 1) die Gesamtkonzentration an partikulärem Eisen, PFe-Fe, und 2) das mo-
lare Eisen-Phosphat-Verhältnis [Fe : P] bzw. αPO4 · [Fe : P], also das vorhandene Eisen-
Phosphat-Verhältnis bezogen auf das Sättigungsverhältnis (Gl. 3.201):
αPO4 · [Fe : P] =
[Fe : P]
[Fe : P]|sat
(3.207)
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Abbildung 3.17: Der Partitionierungskoeffizient fPO4 für Gesamtphosphat (TPO4-
P) in Abhängigkeit vom molaren Eisen-Phosphat-Verhältnis [Fe:P] und der Kon-
zentration an festem Eisen (PFe-Fe). a) [Fe:P] fixiert, Eisenkonzentration varia-
bel; b) Eisenkonzentration fixiert (gestrichelte Linien oben), [Fe:P] variabel (für:
ϕ = 1, KPO4 = 10−5M)
Die Funktion fPO4 (PFe-Fe,αPO4 · [Fe : P]) ist in Abbildung 3.17 exemplarisch für ϕ = 1
und KPO4 = 10−5mol/l P ausgewertet, und zwar jeweils eindimensional unter Fixierung
des [Fe : P]-Verhältnisses (a) oder der Eisenkonzentration (b). Von den drei ausgewählten
Eisenkonzentrationen sind die beiden niedrigen für das Freiwasser und die hohe für das
Sediment charakteristisch (Abb. 3.17b).
Anhand der Abbildung 3.17a soll die TPO4-Partitionierung in Abhängigkeit vom relati-
ven Eisen-Phosphat-Verhältnis αPO4 · [Fe : P] für die folgenden beiden Fälle genauer ana-
lysiert werden:
1. αPO4 · [Fe : P]≥ 1
Das vorhandene [Fe : P]-Verhältnis ist größer als das Sättigungsverhältnis [Fe : P]|sat .
Prinzipiell stehen also genügend Adsorptionsstellen für die Bindung des gesamten
Phosphat zur Verfügung.
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Für große Eisenkonzentrationen (PFe-Fe→ ∞) läuft daher fPO4 stets gegen Null:
lim fPO4
PFe-Fe→∞
= 0 (αPO4 · [Fe : P]≥ 1) . (3.208)
Die untere Begrenzung der Kurvenschar mit den niedrigsten Werten fPO4 stellt den
Grenzfall αPO4 · [Fe : P]→ ∞ dar, für den gilt:
lim fPO4
αPO4·[Fe:P]→∞
=
εPO4
1+ εPO4
= fPO4 (PFe-Fe) , (3.209)
d.h. fPO4 ist eine Funktion der Eisenkonzentration allein. Mathematisch lässt sich
zeigen, dass dieser Grenzfall dem Ergebnis für fPO4 entspricht, das sich anstelle der
Gleichung 3.204 aus der linearen Form der Langmuir-Isotherme (Gl. 3.198) herlei-
ten ließe. Die Partitionierung nach der linearen Isotherme ist also ein Sonderfall der
hier gewählten Formulierung.
2. αPO4 · [Fe : P]< 1
Weil das vorhandene [Fe : P]-Verhältnis kleiner ist als das gegebene Sättigungsver-
hältnis [Fe : P]|sat , reichen die verfügbaren Adsorptionsstellen nicht für die Bindung
des gesamten Phosphat aus.
Für große Eisenkonzentrationen (PFe-Fe→ ∞) läuft fPO4 gegen den von Null ver-
schiedenen Grenzwert 1−αPO4 · [Fe : P],
lim fPO4
PFe-Fe→∞
= 1−αPO4 · [Fe : P] (αPO4 · [Fe : P]< 1) . (3.210)
Es wird also genau jener Teil des Gesamtphosphat adsorbiert, der dem vorhande-
nen Eisen (bezogen auf das zur vollständigen Adsorption erforderliche Eisen) ent-
spricht, der Rest bleibt in Lösung.
Die obere Begrenzung der Kurvenschar mit fPO4 = 1 stellt den Grenzfall αPO4 ·
[Fe : P]→ 0 dar, in dem keinerlei Adsorptionsstellen zur Bindung von Phosphat
existieren:
lim fPO4
αPO4·[Fe:P]→0
= 1. (3.211)
Die Grenzwerte 3.208 bis 3.211 lassen sich durchweg auch mathematisch aus der Bezie-
hung 3.204 entwickeln.
Die Veränderung des [Fe : P]-Verhältnisses bei konstanter Eisenkonzentration in Abbil-
dung 3.17b entspricht einer Erhöhung (in Richtung kleinerer [Fe : P]-Abszissenwerte)
oder Verminderung (größere Abszissenwerte) der Phosphatkonzentration. Für die höchste
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der drei Eisenkonzentrationen wird die Bedeutung des Sättigungsverhältnisses [Fe : P]|sat
als Schwellenwert für die Phosphatmobilität am nahezu bilinearen Verhalten der Kurve
besonders deutlich:
• Für αPO4 · [Fe : P] ≥ 1 liegt fPO4 annähernd konstant nahe bei Null. Zusätzliches
Phosphat (Bewegung auf der Abszisse nach links), das z.B. durch die Mineralisie-
rung organischer Substanz freigesetzt wird, geht nur mit diesem näherungsweise
konstanten, kleinen Anteil in Lösung. Die gelöste Phosphatkonzentration ist auf
dem Niveau des Sorptionsgleichgewichts gepuffert.
• Bei αPO4 · [Fe : P] = 1 liegt gerade die Sättigungskonzentration TPO4 Psat vor. Für
αPO4 · [Fe : P]< 1 lässt sich daher die Beziehung 3.210 umformen zu
fPO4 ≈ 1−αPO4 · [Fe : P] = 1− [TPO4 Psat ][PFe-Fe] ·
[PFe-Fe]
[TPO4 P]
=
[TPO4 P]− [TPO4 Psat ]
[TPO4 P]
.
Zusätzliches Phosphat, das die Sättigungskonzentration übersteigt (Bewegung auf
der Abszisse weiter nach links), liegt also vollständig gelöst vor. Es findet kei-
ne weitere Pufferung statt, die mobile Phosphatkonzentration ist unabhängig vom
[Fe : P]-Verhältnis.
Die Kurven zu kleineren Eisenkonzentrationen in Abbildung 3.17b nähern sich ebenso
wie die dazugehörigen Pufferungseigenschaften dem geschilderten Grenzfall an.
Der entwickelte Partitionierunsansatz impliziert also ein deutliches Schwellenwertver-
halten bezüglich des [Fe : P]-Sättigungsverhältnisses [Fe : P]|sat . Er ist konform mit den
Beobachtungen von JENSEN et al. (1992), die oberhalb des angenommenen [Fe : P]-Sätti-
gungsverhältnisses eine negative, unterhalb hingegen keine Korrelation zwischen der ae-
roben Phosphatrücklösung und dem [Fe : P]-Verhältnis unterschiedlicher Gewässer finden
(vgl. Kap. 3.9.1, S. 100). Die Parameter des Partitionierungsansatzes, der Adsorptionsko-
effizient KPO4 und die spezifische Adsorptionskapazität αPO4, lassen sich aus Adsorpti-
onsversuchen durch Anpassung von Langmuir-Isothermen gewinnen (vgl. Kap. 6.4.2c).
c) Anaerobe Rücklösung
Mit der Freisetzung von Phosphat im Zuge des Abbaus organischer Substanz, der Mög-
lichkeit zur Adsorption an partikuläres Eisen und dem Mechanismus der reduktiven Auf-
lösung der Eisen-III-Festphase sind die Voraussetzungen zur Modellierung der aeroben
und anaeroben Phosphatmobilisierung im Sinne des Abschnitts 3.9.1c geschaffen. Die
etwaige Barrierewirkung einer oxidierten Schicht an der Sedimentoberfläche, die nach
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anaerober Mobilisierung des Phosphat dessen diffusiven Austritt dämpfen oder verhin-
dern kann, stellt jedoch einen kleinskaligen Mechanismus dar, der sich mit der gewählten
räumlichen Systemabbildung nicht exakt auflösen lässt. Nach anaerober Mobilisierung ist
daher auch eine entsprechend erhöhte Rücklösung zu erwarten.
Aus zwei Gründen kommt die Wirkung einer oxidierten Sedimentoberflächenschicht aber
näherungsweise zur Geltung. Zum einen ist das Einsetzen der Eisenreduktion und somit
der Beginn der anaeroben Mobilisierung über die Sauerstoff- und Nitrat-Grenzkonzen-
trationen nach Kapitel 3.8.5 an das mittlere Sauerstoff- und Nitratdargebot geknüpft, d.h.
gegenüber der ersten lokalen Unterschreitung der Grenzkonzentrationen erfolgt die Aus-
lösung der anaeroben Mobilisierung im Modell verzögert. Zum anderen wird das aus
dem Sediment austretende zweiwertige Eisen bei hoher Sauerstoffkonzentration im Frei-
wasser mit großer Geschwindgkeit re-oxidiert, Phosphat re-adsorbiert und zusammen mit
dem Eisen re-deponiert, die Rücklösung also in einem kurzen Kreislauf teilkompensiert.
Das zurückgelöste Phosphat bleibt nur dann in vollem Umfang pflanzenverfügbar, wenn
auch im Freiwasser reduktive Verhältnisse vorliegen.
Eine genauere Abbildung der Freisetzungsdynamik nach anaerober Mobilisierung wä-
re durch zusätzliche Parametrisierung möglich, also entsprechend dem bereits in Kapitel
2.2.2 zitierten Prinzip zur Berücksichtigung der Effekte kleinskaliger Speziationsprozesse
bei ökonomisch vorteilhafter Verwendung eines vertikal homogenen Einschichtansatzes
zur Sedimentmodellierung (SOETAERT et al., 2000). Eine denkbare Lösung zur Para-
metrisierung der Barrierewirkung einer oxidierten Mikroschicht besteht in der Modifi-
kation des diffusiven Massentransferkoeffizienten EDBX für Phosphat (DPO4) und Eisen
(DFeII, DFe) in Abhängigkeit von Umgebungsparametern. So wäre bei Vorliegen zwei-
wertigen Eisens im Sediment z.B. eine gezielte Abminderung von EDBX möglich, solange
ein Grenzwert der mittleren Sauerstoffkonzentration im Freiwasser nicht unterschritten
wird. BENNDORF et al. (2004) knüpfen die anaerobe Phosphatrücklösung alternativ an
die Nitrat-Konzentration im Freiwasser. Einen konkreten Vorschlag für die Formulierung
einer Parametrisierung enthält der Anhang B.2. Auf die Implementierung wird allerdings
verzichtet, weil keine Datengrundlage zur Phosphat-Rücklösungsdynamik vorliegt, die ei-
ne fundierte Absicherung zuließe. In jedem Fall ist mit dem Mechanismus der anaeroben
Mobilisierung die Grundlage zur detaillierteren Parametrisierung der anaeroben Rücklö-
sung hergestellt.
d) Berücksichtigung von Aluminium
Ein etwaiger Beitrag von Aluminiumhydroxid zur Phosphatadsorption nach der Lang-
muir-Isotherme lässt sich durch Addition der molaren Adsorptionskapaität des Alumini-
ums zu derjenigen des Eisens berücksichtigen (DANEN-LOUWERSE et al., 1993). Über
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einen Affinitätsfaktor βPO4 [mol Fe/mol Al] wird die Konzentration des Aluminiums da-
bei gleichsam in eine äquivalente Eisenkonzentration umgerechnet, d.h. in den Gleichun-
gen 3.204 bis 3.206 ist [PFe-Fe] durch [PFe-Fe] +βPO4[PAl-Al] zu ersetzen. LIJKLEMA
(1993) zufolge gilt βPO4 ≈ 2 bei einem pH-Wert von 7, DANEN-LOUWERSE et al. (1993)
verwenden hingegen schlichtweg βPO4 = 1.
3.10 Numerische Stabilität
3.10.1 Stabilitätskriterien
Das WASP-Grundmodell verwendet zur Zeitdiskretisierung das in Abschnitt 3.4 vorge-
stellte, explizite Euler-Verfahren. Ein wesentlicher Vorteil dieses Verfahrens, der den An-
forderungen an das hier entwickelte Standgewässermodul entgegenkommt, ist die hohe
Rechengeschwindigkeit. Einen Nachteil stellt demgegenüber die eingeschränkte numeri-
sche Stabilität dar, die an Kriterien für die interne Zeitschrittweite ∆t geknüpft ist.
Für einen Multisegmentansatz mit Advektion und Diffusion (hier repräsentiert durch die
Segmentaustauschströme QAD, vgl. Kap. 3.5) sowie Transformationsprozessen 1. Ord-
nung (Transformationsrate k1) lässt sich nach CHAPRA (1997) folgendes Stabilitätskrite-
rium angeben:
∆t
!≤ V |t
V |tPk1 +PQ+AD (3.212)
Darin steht Pk1 für die Summe aller wirkenden Transformationsraten, PQ+AD ist die
Summe aller advektions- und diffusionsbedingten Segmentabströme und V |t das jeweilige
Segmentvolumen zum aktuellen Zeitpunkt t. Im übertragenen Sinne bedeutet Gleichung
3.212, dass die Zeitschrittweite ∆t die sogenannte Stoffaufenthaltszeit des Segments nicht
überschreiten darf. Deutlicher wird dies bei getrennter Betrachtung der Anteile aus Ad-
vektion, Diffusion und Transformation:
1. Für
PQ+AD = 0 (weder Advektion noch Diffusion) gilt
∆t ≤ 1Pk1 , (3.213)
d.h. ∆t darf den Zeitraum nicht überschreiten, in dem tranformationsbedingt eine
vollständige Aufzehrung der Konzentration C|t einträte.
2. Für
Pk1 = 0 (keine Transformation) gilt
∆t ≤ V |tPQ+AD , (3.214)
d.h. ∆t darf die hydraulische Segmentaufenthaltszeit nicht überschreiten.
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Die beiden einzelnen Forderungen 3.213 und 3.214 stellen gemeinsam keine hinreichen-
de, aber eine notwendige Bedingung für die Erfüllung des Stabilitätskriteriums 3.212 dar.
Der Verletzung des Stabilitätskriteriums kann grundsätzlich auf zwei Wegen begegnet
werden:
1. durch Reduzierung der internen Zeitschrittweite (Veränderung der linken Seite in
den Gln. 3.212 - 3.214) oder
2. durch Anpassung der Volumina, Austauschströme oder Transformationsraten (Ver-
änderung der rechten Seite in den Gln. 3.212 - 3.214).
Die erste Option erhöht die Anzahl interner Zeitschritte und somit die Modullaufzeit für
jeden externen Zeitschritt. Einer Gewährleistung der Stabilität ohne Veränderung der in-
ternen Zeitschrittweite (Option 2) sollte daher so weit wie möglich der Vorzug gegeben
werden.
Von den vorgestellten Stofftransport- und -umsatzprozessen sind in erster Linie die Trans-
formationsvorgänge des Eisens (3.8) und die Freiwasseradvektion (3.5) stabilitätskritisch.
Die jeweils zur Stabilitätssicherung ergriffenen Maßnahmen werden im unmittelbar fol-
genden Abschnitt 3.10.2 sowie im Kapitel 4.4 angesprochen. Letzteres ist wie die Bestim-
mung der advektiven Austauschströme der reduzierten Hydrodynamik zugeordnet.
3.10.2 Implizit formulierte Quell- und Senkenterme
a) Verfahren
Die in den Kapiteln 3.8.4 und 3.8.5 dargestellten Redoxprozesse können je nach Umge-
bungsbedingungen auf sehr unterschiedlichen Zeitskalen ablaufen.
Die Oxidation von T FeII stellt nach Gleichung 3.168 bezüglich Sauerstoff (DO) oder
zweiwertigem Eisen (T FeII) eine Senke mit Reaktionskinetik 1. Ordnung dar. Bei hohem
pH-Wert und hohen Konzentrationen DO und T FeII verläuft die Reaktion ausgesprochen
schnell, bei niedrigem pH-Wert oder niedrigen DO- oder T FeII-Konzentrationen hinge-
gen sehr langsam (vgl. Kap. 3.8.1).
Auch die Reduktion von Sauerstoff, Nitrat oder dreiwertigem Eisen (T FeIII) folgt im
limitierten Bereich (C <Clim, Gln. 3.179-3.181) einer Reaktionskinetik 1. Ordnung. Bei
hohen TCBOD-Konzentrationen im Sediment können insbesondere durch sommerliche
Temperaturspitzen große Abbauraten ausgelöst werden, die zur Verletzung des in Ab-
schnitt 3.10.1 formulierten Stabilitätskriteriums (Gl. 3.212) führen.
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Insgesamt sind also primär die Simulationsgrößen Sauerstoff, Nitrat und zweiwertiges
Eisen von den Stabilitätsproblemen betroffen, die durch die hohe Dynamik der Redox-
prozesse ausgelöst werden.
Unbegrenzte Stabilität verspricht im Unterschied zum expliziten Euler-Verfahren nach
Kapitel 3.4 ein impliziter Ansatz, bei dem die Zeitableitung MT D in Gleichung 3.40 voll-
ständig zum neuen Zeitpunkt t +∆t ausgewertet wird (CHAPRA, 1997; CELIA & GRAY,
1992). In der Konsequenz ist allerdings eine rechenaufwändige iterative Lösung nach den
zukünftigen Konzentrationen C|t+∆t erforderlich. Hier soll der Aufwand dadurch begrenzt
werden, dass nur für die besonders stabilitätskritischen Senkenterme eine implizite For-
mulierung gewählt wird. Diese kritischen Senkenterme stellen durchweg Abbauprozesse
1. Ordnung dar.
Entsprechend wird das Zeitintegrationsschema nach Gleichung 3.42 modifiziert zu
(V ·C)|t+∆t = (V ·C)|t +∆t ·MT Dexp

t−∆t · QSTimp

t+∆t mit (3.215)
QSTimp

t+∆t =
X
k1|t+∆t · V |t+∆t ·C|t+∆t
=
X
k1|t+∆t · V |t ·C|∗t+∆t . (3.216)
Darin stellt MT Dexp den zum alten Zeitpunkt t (explizit) ausgewerteten Anteil der Mas-
senableitung dar (inklusive expliziter Quellen und Senken), QSTimp sind die zum neuen
Zeitpunkt berechneten Quellen bzw. Senken, P k1|t+∆t repräsentiert die Summe der da-
zugehörigen Reaktionsraten und C|∗t+∆t die Konzentration zum neuen Zeitpunkt t +∆t
bezogen auf das alte Volumen V |t :
C|∗t+∆t =
V |t+∆t
V |t
·C|t+∆t . (3.217)
Zur Auswertung von QSTimp lässt sich die Beziehung 3.215 gemeinsam mit Gleichung
3.216 nach der unbekannten Konzentration C|t+∆t bzw. C|∗t+∆t auflösen:
C|t+∆t =
1
1+∆tP k1|t+∆t · 1V |t+∆t · (V ·C)|t +∆t ·MT Dexpt , (3.218)
C|∗t+∆t =
1
1+∆tP k1|t+∆t ·

C|t +
∆t ·MT Dexp

t
V |t

. (3.219)
Über die funktionalen Abhängigkeiten in den Reaktionsraten P k1|t+∆t sind die betrof-
fenen Simulationsgrößen DO, NO3 und TFeII miteinander verknüpft. So ist die Rate der
Oxidation von T FeII durch Sauerstoff sowohl für DO als auch für T FeII eine lineare
Funktion der jeweils anderen Simulationsgröße (Gl. 3.168), und auch die Nitrifikations-
rate hängt in der Formulierung nach AMBROSE et al. (1993) vom Sauerstoff ab. Über den
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Algorithmus der dissimilatorischen Reduktion nach Kap. 3.8.5 sind außerdem alle Re-
duktionsraten direkt miteinander gekoppelt. Die Berechnung der Konzentrationen C|∗t+∆t
muss daher unter Berücksichtigung dieser Querverknüpfungen iterativ erfolgen. Ein ver-
einfachtes Ablaufschema für den Gesamtprozess zeigt die Abbildung 3.18.
Alle auf diesem Wege ausgewerteten Quellen- und Senkenterme sind in der Tabelle 3.8
als unmittelbar implizit zusammengefasst. Weitere Quellen und Senken hängen von den
Ergebnissen für diese Terme ab. Sie werden in Abbildung 3.18 als mittelbar implizit be-
zeichnet und in einem nachgelagerten Schritt berechnet. Mittelbar implizite Quellen und
Senken sind der Gesamtabbau des biologischen Sauerstoffbedarfs COXI (Gl. 3.182) als
Summe der Einzelpfade (Sauerstoff, Nitrat, zweiwertiges Eisen) und die daraus entste-
henden Quellterme für organische und anorganische Nährstoffformen.
b) Diskussion
Der Vorteil der implizit formulierten Quellen- und Senkenterme für die Stabilität der nu-
merischen Berechnung lässt sich verdeutlichen, wenn die Beziehung 3.218 nach Vergleich
mit dem Ausdruck 3.43 umgeschrieben wird zu
C|t+∆t =
1
1+∆tP k1|t+∆t ·Cexpt+∆t . (3.220)
Cexp

t+∆t stellt diejenige Konzentration dar, die sich zum neuen Zeitpunkt t + ∆t aus-
schließlich aus dem explizit berechneten Teil der Massenableitung MT Dexp ergäbe, also
ohne die stabilitätskritischen Quellen und Senken (Gl. 3.43).
Für große Abbauraten Pk1 wird C|t+∆t nach Gleichung 3.220 bei gegebener Zeitschritt-
weite ∆t nach unten durch Null begrenzt,
limP
k1→∞
C|t+∆t = 0, (3.221)
für kleine Abbauraten hingegen ergeben sich nur geringe Veränderungen gegenüber dem
explizit berechneten Wert Cexp

t+∆t ,
limP
k1→0
C|t+∆t = Cexp

t+∆t . (3.222)
Konkret bedeutet das z.B. für die Reduktion dreiwertigen Eisens, dass es innerhalb eines
Zeitschritts maximal zur vollständigen Aufzehrung von T FeIII kommen kann, d.h. der
Abbauprozess begrenzt sich selbst, ohne dass dazu von der rein inhaltlich begründeten
Modellformulierung des Senkenterms abgewichen werden müsste.
Wasserqualitätskern 113
Abbildung 3.18: Vereinfachtes Ablaufschema zur iterativen Auswertung der implizi-
ten Quellen und Senken; die Berechnungsschritte (1) und (2) entsprechen den Glei-
chungen 3.219 und 3.216.
Tabelle 3.8: Unmittelbar implizite Quellen- und Senkenterme
QST Bedeutung Gl.
FOXI Oxdation von T FeII durch Sauerstoff 3.168
CODF Sauerstoffverbrauch durch Oxidation von T FeII 3.170
NOXI Oxdation von NH4 zu NO3 durch Sauerstoff 1)
CODN Sauerstoffverbrauch durch Oxidation von NH4 1)
COXIDO Sauerstoffverbrauch durch Oxidation von TCBOD 3.179
NRED Reduktion von NO3 3.185
FRED Reduktion von T FeIII 3.186
1) siehe AMBROSE et al. (1993)
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Aufschlussreich ist es außerdem, den Ausdruck 3.219 für C|∗t+∆t in die Gleichung 3.216
einzusetzen, so dass folgt:
QSTimp

t+∆t =
P k1|t+∆t
1+∆tP k1|t+∆t ·

1+
∆t ·MT Dexp

t
V |t ·C|t

· V |t ·C|t
=
X
k∗1 · V |t ·C|t . (3.223)
Darin ist Pk∗1 die modifizierte Summe der Abbauraten, die sich ergibt, wenn der Aus-
druck QSTimp

t+∆t auf Volumen und Konzentration des alten Zeitpunkts t bezogen, also
scheinbar explizit berechnet wird:X
k∗1 =
1
∆t ·
1
1+
1/∆tP k1|t+∆t
·

1+
∆t ·MT Dexp

t
V |t ·C|t

. (3.224)
Bei fixierter Zeitschrittweite ∆t lautet der Grenzwert dieses Ausdrucks für große Abbau-
raten
Pk1:
limP
k1→∞
X
k∗1 =
1
∆t ·

1+
∆t ·MT Dexp

t
V |t ·C|t

. (3.225)
Der Klammerausdruck in Gleichung 3.225 repräsentiert für MT Dexp

t < 0 die Abminde-
rung, die durch die explizit berechneten Massenableitungsterme begründet ist. Wird z.B.
T FeIII bereits durch Advektion nahezu vollständig ausgetragen (d.h. ∆t · MT Dexp

t ≈
−V |t ·C|t , Cexp

t+∆t ≈ 0), kann kein darüber hinausgehender Abbau stattfinden (
Pk∗1 ≈
0).
Mit dem „Zwischenergebnis“ Cexp

t+∆t des expliziten Teilschritts als Ausgangspunkt ver-
bleibt ein reiner Abbauprozess 1. Ordnung, dessen Rate gemäß Beziehung 3.225 (dann
mit MT Dexp

t = 0) auf maximal 1/∆t begrenzt ist, der also sowohl die notwendige Stabi-
litätsbedingung 3.213 als auch das hinreichende Kriterium 3.212 erfüllt.
Die Stabilität der Berechnung lässt sich für die implizit ausgewerteten Quellen- und Sen-
kenterme also uneingeschränkt gewährleisten. Diesem Vorteil steht der Nachteil des semi-
impliziten Ansatzes gegenüber, dass der explizit ausgewertete Teil der Massenableitung
im Vergleich mit den impliziten Quellen und Senken prioritär berücksichtigt wird (oben
erläutert am Klammerausdruck in Gl. 3.225). Den Grundüberlegungen entsprechend, soll-
ten die expliziten Terme aber in der Regel wesentlich kleiner ausfallen als die impliziten
(stabilitätskritischen) Beiträge zur Massenableitung. Der Nachteil fällt daher vergleichs-
weise niedrig ins Gewicht.
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4 Reduzierte Hydrodynamik
4.1 Konzept
4.1.1 Allgemeines
In Kapitel 2.2 wird die Bedeutung der Hydrodynamik für gewässergüterelavante Prozes-
se in flachen Standgewässern dargelegt und die Erfordernis abgeleitet, einen rechenzeit-
ökonomischen Ansatz zur Bereitstellung hydrodynamischer Informationen innerhalb des
Standgewässermoduls zu entwickeln.
Das hier eingeführte Konzept der „reduzierten Hydrodynamik“ umfasst zwei wesentli-
che Teilaspekte, nämlich a) die Aggregation hochaufgelöster Strömungsinformationen zu
hyrodynamischen Wirkungsgrößen (Kap. 4.1.2) und b) den Umgang mit der Kopplung
zwischen Hydrodynamik und Wasserqualität (Kap. 4.1.3).
4.1.2 Hydrodynamische Wirkungsgrößen
a) Bedeutung
Grundsätzlich sind die Strömungsverhältnisse in einem Gewässer durch die dreidimen-
sionalen, instationären Navier-Stokes-Gleichungen (Impulserhaltung) und die Kontinui-
tätsgleichung bestimmt (fortan „Strömungsgleichungen“, z.B. SCHLICHTING, 1982). Ein
universelles Verfahren zur Berücksichtigung der Wechselwirkungen zwischen Hydrody-
namik und Wasserqualität besteht daher in der gemeinsamen numerischen Lösung der
Strömungsgleichungen und der Gleichungen für Stofftransport und -umsatz mit identi-
scher räumlicher Diskretisierung. Die Abbildung der Strömungsverhältnisse ist dabei in
der Regel für die erforderliche Auflösung maßgeblich (RAJAR & CETINA, 1997). Bei
dreidimensionaler Strömungssimulation resultieren detaillierte, hoch aufgelöste Gewäs-
sergütemodelle, die kleinskalige Konzentrationsverteilungen und kurzfristige Wechsel-
wirkungsprozesse mit großer Genauigkeit abbilden, deren Anwendung aber auf kurze
Zeiträume (Tage bis Wochen) und einzelne Szenarien begrenzt bleibt (z.B. CHEN &
SHENG, 2005; KOPMANN & MARKOFSKY, 2000, vgl. Kap. 2.3).
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Eine Strategie zur Reduzierung des Rechenaufwands besteht darin, den Auflösungsan-
forderungen von Hydrodynamik und Wasserqualität unabhängig voneinander zu begeg-
nen. In der Regel heißt das, die Wasserqualitätsberechnungen mit niedrigerer Auflösung
durchzuführen (z.B. MUHAMMETOGLU & SOYUPAK, 2000; AMBROSE et al., 1993). In
diesem Fall resultieren hydrodynamische Wirkungsgrößen ψ aus den Ergebnissen der
Strömungsberechnung durch einen räumlichen (und ggf. zeitlichen) Aggregationsschritt.
Die hydrodynamischen Wirkungsgrößen sind Eingangsgrößen für die numerische Lösung
der Stofftransport- und -umsatzgleichungen.
Auch in dieser Arbeit orientiert sich die Festlegung der Freiwasserkontrollvolumina nach
Kapitel 3.3.1 nur an den Erfordernissen der Wasserqualität. Die hydrodynamischen Wir-
kungsgrößen, die aus der Integration der Massenerhaltungsgleichungen über die Segment-
volumina und -oberflächen entstehen, sind in Tabelle 4.1 unter Verweis auf die jeweilige
Modellgleichung noch einmal zusammenfassend dargestellt. Über die erforderliche Auf-
lösung bzw. Dimensionalität von Strömungssimulationen muss vor dem Hintergrund der
realen Strömungsverhältnisse so entschieden werden, dass eine korrekte Berechnung die-
ser hydrodynamischen Wirkungsgrößen möglich ist (Abschnitt 4.1.2b).
Tabelle 4.1: Hydrodynamische Wirkungsgrößen ψ
Größe Bedeutung Gl.
QADn(l) j(l) ,
QAD j(l)n(l)
Austauschströme infolge Advektion und
Diffusion zwischen den Segmenten n(l) und
j(l) mit der gemeisamen Kontaktfläche l
3.44
vn Räumlicher Mittelwert der
Strömungsgeschwindigkeit im Segment n
3.47-3.49
τ0n Flächenmittelwert der Sohlschubspannung
im Segment n
3.112
An dieser Stelle ist noch anzumerken, dass die Austauschströme QAD im Vergleich mit
dem Ausdruck 3.44 hier nicht mehr auf das Einzelsegment n (Abb. 3.5 bzw. 4.1a), sondern
der Eindeutigkeit halber auf die Segmentkontaktfläche l mit den angrenzenden Segmenten
n(l) und j(l) bezogen sind. Für zwei aneinander grenzende Segmente n und j gilt mit den
Bezeichnungen aus Kapitel 3.5 (Abb. 4.1b):
Q+AD jn = Q−ADn j , Q−AD jn = Q+ADn j .
Zu jeder Kontaktfläche l zwischen zwei Freiwassersegmenten n(l) und j(l) existiert al-
so genau ein unabhängiges Paar von Austauschströmen QAD j(l)n(l) und QADn(l) j(l) , die von
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Abbildung 4.1: Zur Indizierung der Segmentaustauschströme; a) bezogen auf Ein-
zelsegment n, b) alternativ bezogen auf Nachbarsegment j (rechts), c) bezogen auf
Segmentkontaktfläche l
Segment j(l) nach Segment n(l) und umgekehrt gerichtet sind (Abb. 4.1c). Mit insge-
samt L Segmentkontaktflächen und N Freiwassersegmenten ergibt sich die Gesamtanzahl
hydrodynamischer Wirkungsgrößen ψ zu Nψ = 2 ·L+N+N. Der Vektor ψ der hydrody-
namischen Wirkungsgrößen lautet damit:
ψ =
266664
QADn(l) j(l)
QAD j(l)n(l)
vn
τ0n
377775=
26666666666666666666666664
QADn(1) j(1)
QAD j(1)n(1)
.
.
.
QADn(L) j(L)
QAD j(L)n(L)
v1
.
.
.
vN
τ01
.
.
.
τ0N
37777777777777777777777775
↑
.
.
.
2L
.
.
.
↓
↑
N
↓
↑
N
↓
(4.1)
b) Anforderungen an die Dimensionalität der Strömungsberechnungen
Strömungssimulationen in Seen und Talsperren können nach entsprechender Vereinfa-
chung der Strömungsgleichungen sowohl ein-, zwei- als auch dreidimensional durchge-
führt werden. Eine ausführliche Zusammenstellung existierender Ansätze findet sich bei
BERGEN & FORKEL (1999).
Flache Standgewässer zeichnen sich nach der in Kapitel 2.2.2a getroffenen Vereinbarung
dadurch aus, dass eine etwaige kurzfristige und lokale Dichtestratifizierung gegenüber ei-
ner wind- und/oder zuflussinduzierten Durchströmung instabil ist („Polymixis“; PADISÁK
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& REYNOLDS, 2003). Sofern eine Durchströmung vorliegt, erscheint es also gerechtfer-
tigt, von barotropen1 Verhältnissen auszugehen.
Die windinduzierte Strömung in einem barotrop durchmischten, flachen Standgewässer
lässt sich als Überlagerung einer zweidimensional-horizontalen Zirkulation und eines
vertikalen Umwälzungsprozesses auffassen (HUNTER & HEARN, 1987). Zweidimen-
sional-horizontale Wirbel werden durch Gradienten der Sohloberfläche quer zur lokalen
Hauptströmungsrichtung (topologisches Moment) und durch die etwaige Wirbelstärke des
Windfeldes ausgelöst (LAVAL et al., 2003). Bei ebener, horizontaler Sohle und homoge-
nem Windfeld besteht die Zirkulation hingegen ausschließlich aus vertikaler Umwälzung
(HUNTER & HEARN, 1987). Der Anteil der zweidimensional-horizontalen Zirkulation an
der Gesamtvariabilität des Strömungsfeldes sinkt außerdem mit ansteigender Sohlrauheit;
dies impliziert eine wachsende Tendenz zur vertikalen Umwälzung auch mit abnehmen-
der Wassertiefe, weil der relative Einfluss der Rauheitslänge bezogen auf die Wassertiefe
in diesem Fall zunimmt (HUNTER & HEARN, 1987).
Insgesamt ist die windinduzierte Zirkulation in flachen Standgewässern also grundsätzlich
dreidimensional anzunehmen.
Eindimensional-vertikale Berechnungsansätze beruhen auf den Annahmen stabiler ver-
tikaler Schichtung und horizontaler Homogenität (BERGEN & FORKEL, 1999). Sie wi-
dersprechen damit einerseits dem grundlegenden Merkmal der Polymixis, andererseits
werden sie dem hier formulierten Anspruch nicht gerecht, eine laterale Strukturierung
des Gewässers zu ermöglichen (Kap. 2.2.2, Tab. 2.1). Eine Anwendung erscheint allen-
falls in flachen Standgewässern mit sehr kleinen horizontalen Abmessungen und geringer
Windexposition gerechtfertigt („Weiher“), die zwar nach absoluten Maßstäben „flach“
sind, aber trotzdem das Schichtungsverhalten eines größeren und tieferen Sees aufweisen
können (FRIEDRICH, 1982).
Die zweidimensional-tiefengemittelte Betrachtung stellt eine Vereinfachung dar, deren
Grad ohne Vorkenntnisse der Strömungsverhältnisse allenfalls abgeschätzt werden kann.
Sohlschubspannungen lassen sich aus tiefengemittelten Strömungsfeldern nur dann hin-
reichend genau ermitteln, wenn die Geschwindigkeitsprofile in der Vertikalen weitestge-
hend homogen sind (HUNTER & HEARN, 1987). Zur Berechnung von Sohlschubspan-
nungen aus windinduzierter Strömung empfehlen TEETER et al. (2001) daher grundsätz-
lich dreidimensionale Modelle. CHUBARENKO et al. (2000) zeigen außerdem, dass auch
zur Quantifizierung von Austauschströmen zwischen Beckenteilbereichen dreidimensio-
1In einem barotropen Medium liegen Flächen gleichen Drucks und gleicher Dichte parallel, d.h. die
Dichte ist eine Funktion des Drucks allein (MEYERS LEXIKON, 1969). Anderenfalls sind die Verhältnisse
als baroklin zu bezeichnen.
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nale Strömungssimulationen erforderlich sind, wenn eine Differenzierung des Nettovolu-
menstroms nach positiven und negativen Anteilen gefragt ist.
Im Allgemeinen erfordert die korrekte Auswertung der hydrodynamischen Wirkungsgrö-
ßen nach Tabelle 4.1 also dreidimensionale Strömungsberechnungen, wenn auch bei hin-
reichenden Vorabkenntnissen der Hydrodynamik mit einem zweidimensionalen Ansatz
ökonomischere Berechnungen möglich sein dürften (WATANABE et al., 1983). Hier sol-
len sich aber alle weiteren Ausführungen auf den allgemeinen dreidimensionalen Fall
beziehen. Das im Folgenden vorgestellte Verfahren ist grundsätzlich von den zur Strö-
mungsmodellierung gewählten Instrumenten unabhängig, solange sich die hydrodynami-
schen Wirkungsgrößen aus deren Ergebnissen ableiten lassen. Im Rahmen dieser Arbeit
soll das dreidimensionale Finite-Elemente-Modell PASTIS-3D für die fallspezifischen
Berechnungen nach Kapitel 6 verwendet werden (DANIELS, 1992; FORKEL, 1995; BER-
GEN, 1999). Weitere Angaben dazu finden sich im Abschnitt 6.2.2. Fraglos existieren aber
auch zahlreiche Alternativen (z.B. JIN et al., 2000; RUEDA & SCHLADOW, 2003).
4.1.3 Kopplung der Hydrodynamik
a) Problematik
Über die physikalischen Eigenschaften des Fluids (Dichte und Viskosität) hängen die
Strömungsverhältnisse von der Wasserbeschaffenheit und somit von den Stofftransport-
und -umsatzprozessen ab. Neben der Vorwärtskopplung zwischen Hydrodynamik und
Wasserqualität über die hydrodynamischen Wirkungsgrößen existiert also in umgekehrter
Richtung auch eine Rückkopplung.
Ein generelles Lösungsschema für die dynamische Gewässergütemodellierung beruht da-
her auf der bidirektional gekoppelten und somit simultanen numerischen Auswertung
der Strömungsgleichungen („Hydrodynamik“) und der Massenerhaltungsgleichungen für
Stofftransport und -umsatz („Wasserqualität“) mit einem zwischengeschalteten Schritt zur
Ermittlung der hydrodynamischen Wirkungsgrößen ψ . Die Lösung der Strömungsglei-
chungen erfolgt demnach während der Laufzeit der eigentlichen Wasserqualitätsberech-
nungen. In Abbildung 4.2 ist dieses Prinzip schematisch dargestellt.
Der Ausdruck φ bezeichnet dort alle variablen, externen Einflussgrößen auf die Hydro-
dynamik (hydrodynamische Steuerungsgrößen). Die wesentlichen Steuerungsgrößen
in einem Standgewässer mit geringer Bedeutung thermischer Effekte sind Zuflüsse Qzuk
(k = 1 . . .NQzu), Abflüsse Qabk (k = 1 . . .NQab), Windgeschwindigkeit vw und Windrichtung
θw (BERGEN & FORKEL, 1999). Bei variabler Wasserspiegellage zählt auch die Stauhöhe
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Abbildung 4.2: Bidirektionale laufzeitgebundene Kopplung von Hydrodynamik (HD)
und Wasserqualität (WQ)
Hs dazu (Start- oder Endwert im instationären Fall). Die Gesamtanzahl hydrodynamischer
Steuerungsgrößen beträgt also Nφ = NQzu +NQzu +3, der Vektor φ lautet
φ =
26666664
Qzuk
Qabk
vw
θw
Hs
37777775=
26666666666666666664
Qzu1
.
.
.
QzuNQzu
Qab1
.
.
.
QabNQab
vw
θw
Hs
37777777777777777775
↑
NQzu
↓
↑
NQab
↓
(4.2)
Innerhalb des Lösungsschemas nach Abbildung 4.2 stellt die Hydrodynamik als in der
Regel höher aufgelöste Komponente einen beträchtlichen Anteil des Rechenaufwands dar
(RAJAR & CETINA, 1997). SCHLAEGER (2003) demonstriert für einen modularen Bau-
stein zur Fließgewässergütemodellierung, dass die Auslagerung der Hydrodynamik, d.h.
deren von der Wasserqualität unabhängige Vorberechnung, das Potenzial für eine erhebli-
che Steigerung der Modulleistungsfähigkeit bietet. Sie impliziert aber auch den Verzicht
auf die Abbildung von Rückkopplungseffekten, deren Bedeutung daher speziell für fla-
che Standgewässer hinterfragt werden muss. Außerdem ist eine Strategie zur Wahrung der
Flexibilität gegenüber wechselnden hydrodynamischen Steuerungsgrößen zu entwickeln,
die sich von denen eines Fließgewässers unterscheiden.
b) Rückkopplungseffekte
Rückkopplungen zwischen Wasserqualität und Hydrodynamik können in Standgewässern
durch unterschiedliche Mechanismen ausgelöst werden. Dazu zählen vor allem
• Dichteschichtungseffekte: Eine heterogene Verteilung der Wassertemperatur, des
Salzgehalts oder auch der suspendierten Feststoffkonzentration geht mit Dichte-
gradienten einher, die u. a. zur vertikalen Stratifizierung des Wasserkörpers führen
können (WETZEL, 2001; BERGEN & FORKEL, 1999).
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• Innere Reibung: Hohe Konzentrationen suspendierter Feststoffe verändern sowohl
die kinematische als auch die turbulente Viskosität der Mischung (VAN RIJN, 1984).
• Morphologische Veränderungen: Ablagerungen und/oder Erosion implizieren ei-
ne Verschiebung der Strömungsberandung, die sich gegenüber dem Ausgangszu-
stand strömungsmodifizierend auswirken kann (z.B. FANG & RODI, 2003).
Stabile Dichteschichtungseffekte, die einer windinduzierten Durchströmung standhalten,
sind für flache Standgewässer im Sinne dieser Arbeit bereits ausgeschlossen worden (Kap.
4.1.2b). Eine signifikanter Einfluss der suspendierten Feststoffkonzentration auf die tur-
bulente Viskosität ist erst bei sehr hohen Konzentrationen zu berücksichtigen (∼ 10 g/l;
VAN RIJN, 1986), die in den Gewässern eines natürlichen Flussgebiets nicht zu erwar-
ten sind. Gegenüber der turbulenten Viskosität ist die kinematische Viskosität in einem
barotrop durchströmten Standgewässer in der Regel ohnehin vernachlässigbar klein (z.B.
WANG et al., 2001).
Insgesamt erscheint von den oben genannten Rückkopplungsmechanismen der Einfluss
morphologischer Veränderungen in flachen Standgewässern am bedeutendsten, zumal mit
langfristiger Perspektive. Ein Verzicht auf die Abbildung von Rückkopplungseffekten
geht daher mit einer Einschränkung auf solche Gewässer einher, in denen die morpho-
logischen Veränderungen insbesondere durch Deposition über den Simulationszeitraum
so klein sind, dass sie gegenüber dem Gesamtvolumen des Wasserkörpers nur gering ins
Gewicht fallen und eine Beeinflussung des charakteristischen großräumigen Durchströ-
mungsverhaltens, z.B. durch vollständige Abtrennung von Beckenteilbereichen, nicht zu
erwarten ist. Das Ausmaß der Sedimentüberdeckung wird entsprechend Kapitel 3.6.5 mo-
dulintern bilanziert, und zwar bezüglich der Verlandung auf der sicheren Seite liegend,
weil Konsolidierungseffekte unberücksichtigt bleiben. Im Einzelfall sind die Mächtig-
keiten der Ablagerungen daher anhand der Ergebnisse zu überprüfen und den vertikalen
Gesamtabmessungen der Wassersäule gegenüberzustellen.
c) „Monodirektionale laufzeitungebundene Kopplung“
Mit dem Verzicht auf die Abbildung von Rückkopplungseffekten entfällt zunächst die Er-
fordernis einer simultanen Berechnung von Hydrodynamik und Wasserqualität. Weiterhin
gilt aber, dass die Flexibilität gegenüber wechselnden hydrodynamischen Steuerungsgrö-
ßen nur dann erhalten bleibt, wenn die Strömungsgleichungen innerhalb des Moduls und
somit zur Laufzeit gelöst werden („monodirektionale laufzeitgebundene Kopplung“, Abb.
4.3a). Bei Auslagerung der Strömungsberechnungen sind die Randbedingungen zu aus-
gewählten hydrodynamischen Szenarien hingegen vorab festzulegen, die Wasserqualitäts-
berechnungen bleiben später auf diese hydrodynamischen Szenarien beschränkt, sofern
nicht eine erneute Auswertung der Hydrodynamik erfolgt.
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Abbildung 4.3: a) Monodirektionale laufzeitgebundene Kopplung von Hydrodynamik
(HD) und Wasserqualität (WQ); b) monodirektionale laufzeitungebundene Kopplung
mit Interpolationsfunktion RHD (Erläuterungen im Text)
Speziell in der langfristig ausgerichteten Gewässergütemodellierung existiert die Strate-
gie, vorberechnete (quasi-)stationäre Strömungsfelder als Grundlage für die Wasserqua-
litätsberechnung zu nutzen, ggf. als „quasi-instationäre“ monatliche oder jahreszeitliche
Sequenz hintereinandergeschaltet (RAJAR & CETINA, 1997; RAJAR et al., 1997). Hin-
tergedanke ist, dass für eine Langfristsimulation nicht ausgewählte, fallspezifische Strö-
mungsszenarien relevant sind (z.B. für den dokumentierten Zeitraum einer Schadstoffha-
varie), sondern vielmehr eine langfristig charakteristische Aufeinanderfolge unterschied-
licher, typischer Strömungsmuster und Durchmischungsverältnisse.
Daran angelehnt, entsteht hier das Konzept der „monodirektionalen laufzeitungebundenen
Kopplung“ von Hydrodynamik und Wasserqualität (Abb. 4.3b). Durch Vorberechnung ei-
ner großen Anzahl (quasi-)stationärer Strömungsszenarien zu charakteristischen Kombi-
nationen konstanter Steuerungsgrößen wird ein Archiv unterschiedlicher Strömungsmu-
ster bzw. ihrer hydrodynamischen Wirkungsgrößen ψ angelegt und in das Modul inte-
griert. Statt eine langfristige Sequenz von Strömungsmustern vorab festzulegen, werden
die Wirkungsgrößen zur Laufzeit in Abhängigkeit von den an das Modul übergebenen
Steuerungsgrößen φ über eine Interpolationsfunktion RHD(φ) aus dem Datenbestand ex-
trahiert. Im Hinblick auf die meteorologischen Verhältnisse kann eine charakteristische
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Mischung der Strömungsszenarien durch statistische Streuung der Windrandbedingun-
gen erreicht werden (vw und θw in Gl. 4.2; vgl. Kap. 5.1). Insgesamt bleibt die Flexibilität
gegenüber wechselnden Steuerungsgrößen in eingeschränkter Form erhalten, während die
rechenintensive Lösung der hydrodynamischen Gleichungen zur Modullaufzeit entfällt.
Durch die Beschränkung auf (quasi-)stationäre Strömungszustände wird die Anzahl der
Freiheitsgrade bei der Auswahl von Strömungsszenarien begrenzt. Freiheitsgrade zur De-
finition eines instationären Strömungszustands sind alle instationären Zwischenwerte der
Steuerungsgrößen, die Anzahl ist also unendlich. Eine Bedienung aller langfristig mög-
lichen Übergänge zwischen unterschiedlichen Kombinationen von Steuerungsgrößen mit
vorberechneten instationären Strömungsszenarien ist daher insgesamt nicht praktikabel.
Denkbar erscheint lediglich die Einbindung instationärer Extremereignisse für ausge-
wählte Einzelkombinationen von Steuerungsgrößen. Diese Möglichkeit wird im Rahmen
der vorliegenden Arbeit allerdings nicht weiter verfolgt.
Weitere Details zur Berechnung der hyrodynamischen Wirkungsgrößen und zum Aufbau
der Interpolationsfunktion RHD werden in den folgenden beiden Abschnitten erläutert.
4.2 Berechnung der Wirkungsgrößen
4.2.1 Allgemeines
Die Berechnung der hydrodynamischen Wirkungsgrößen stützt sich auf die stationären
oder zeitlich gemittelten, quasi-stationären Ergebnisse dreidimensionaler Strömungssi-
mulationen. Zur Quantifizierung der Sohlschubspannungen wird darüber hinaus auch der
Einfluss von Oberflächenwellen berücksichtigt.
4.2.2 Austauschströme
Die Austauschströme QADn j und QAD jn setzen sich den Gleichungen A.50 und A.51 ent-
sprechend aus einer advektiven Komponente QAn j (bzw. QA jn) und einem (scheinbaren)
diffusiven Anteil QDn j (bzw. QD jn) zusammen (vgl. Abb. 3.5).
Die advektiven Austauschströme QAn j und QA jn werden als Integrale der Normalenkom-
ponente u+jn bzw. u−jn des Strömungsfeldes über die jeweiligen Anteile A+jn bzw. A−jn der
Segmentkontaktflächen berechnet (siehe Gln. A.26, A.28 und A.29 in Anh. A; u−jn < 0):
QAn j =
¨
(A+jn)
u+jn dA, QA jn =−
¨
(A−jn)
u−jn dA. (4.3)
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Die Anteile QDn j = QD jn resultieren aus der turbulenten Diffusion (Gl. A.47), d.h. aus der
statistischen Schwankung der Strömung um ihren zeitlichen Mittelwert. Die turbulenten
Fluktuationen der advektiven Austauschströme QAn j und QA jn werden hier aber zusätz-
lich noch von denjenigen Schwankungen überlagert, die durch die langfristige statisti-
sche Streuung der meteorologischen Randbedingungen entstehen. Unter der Annahme,
dass die Durchmischung aus der Statistik der Meteorologie diejenige aus Turbulenz über-
wiegt, und vor dem Hintergrund des beträchtlichen Zusatzaufwands, den die Auswertung
quasi-stationärer Strömungsfelder nach den turbulenten Fluktuationen bedeutete, wird da-
her auf die Quantifizierung der Anteile QDn j = QD jn verzichtet, d.h. QDn j = QD jn = 0 und
QADn j = QAn j bzw. QAD jn = QA jn .
4.2.3 Strömungsgeschwindigkeiten
Die Strömungsgeschwindigkeiten vn werden als räumliche Mittelwerte des Absolutbe-
trags der dreidimensionalen Strömungsvektoren über das Segmentvolumen berechnet:
vn =
1
Vn
˚
(Vn)
q
v2x + v2y + v2z dV. (4.4)
4.2.4 Sohlschubspannungen
a) Vorgehensweise
In flachen Standgewässern, in denen die Wassertiefe kleiner als die halbe Wellenlänge
der Oberflächenwellen ist, reichen die mit der Tiefe abklingenden Orbitalströmungen bis
an die Gewässersohle (WETZEL, 2001) und bewirken dort eine Schubspannung (TEETER
et al., 2001; CHAPRA, 1997). Dabei kann der welleninduzierte Schubspannungsanteil
für die Erosion von Feststoffen bedeutender sein als der Anteil aus Hintergrundströmung
(HAWLEY & LESHT, 1992). Neben strömungsinduzierten Schubspannungen ist der Ef-
fekt von Oberflächenwellen daher zu berücksichtigen.
Tatsächlich besteht eine Wechselwirkung zwischen Oberflächenwellen und Hintergrund-
strömung; GRANT & MADSEN (1979) zeigen z.B., wie der Einfluss der Wellen auf die
Strömung als modifizierter Sohlreibungsbeiwert berücksichtigt werden kann. Derartig
oder anderweitig gekoppelte Oberflächenwellen- und Strömungsmodelle existieren aller-
dings vorwiegend für maritime Umgebungen (z.B. YIN et al., 2003). In Feststofftrans-
portuntersuchungen für Seen und Talsperren findet sich hingegen häufig der Ansatz, die
Schubspannungen aus getrennter Strömungs- und Oberflächenwellenmodellierung gegen-
einander abzuwägen oder nachträglich zu überlagern:
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1. In tieferen bzw. stark durchflussgeprägten Standgewässern ermitteln ZIEGLER &
NISBET (1995) und FANG & RODI (2003) Sohlschubspannungen für den Feststoff-
transport ausschließlich aus der Strömung.
2. In sehr flachen Standgewässern mit großer Wasseroberfläche verwenden LUETTICH
et al. (1990), HAMILTON & MITCHELL (1996), BAILEY & HAMILTON (1997) und
JAMES et al. (1997) hingegen ausschließlich welleninduzierte Schubspannungen.
Sowohl LUETTICH et al. (1990) als auch HAWLEY & LESHT (1992) stellen fest,
dass sie die Schubspannungen aus der Hintergrundströmung um einen Faktor 4−10
übertreffen. HAWLEY & LESHT (1992) vergleichen für den flachen (Hmax = 7 m),
horizontal weitläufigen (≈ 40 km) Lake St. Clair Berechnungen mit wellen- oder
strömungsinduzierten Schubspannungen, die aus Punktmessungen der sohlnahen
Fließgeschwindigkeit gewonnen werden. Sie finden eine bessere Anpassung zwi-
schen gemessenen und simulierten Feststoffkonzentrationen unter Verwendung der
welleninduzierten Werte. Die Messpunkte liegen allerdings in großer Entfernung
(> 15 km) von der Einmündung des Hauptzuflusses in den See.
3. VLAG (1992) und JIN & JI (2004) überlagern getrennt berechnete, strömungs-
und welleninduzierte Schubspannungen nach unterschiedlichen Verfahren. Ein sol-
ches Vorgehen ist aber nur in Ausnahmefällen korrekt (LUETTICH et al., 1990).
Im Allgemeinen besteht in Sohlnähe die oben erwähnte, nicht-lineare Wechselwir-
kung zwischen Strömung und Wellen, die eine entkoppelte Betrachtung der beiden
Prozesse und deren anschließende Superposition verbietet (GRANT & MADSEN,
1979).
Als Synthese und in Anbetracht der Erkenntnis, dass eine Dominanz von wellen- oder
strömungsinduzierten Schubspannungen leicht mit Größenordnungsunterschieden einher-
gehen kann, wird hier vereinfachend folgendes Vorgehen gewählt: Nach getrennter Be-
rechnung der strömungs- und welleninduzierten Schubspannungen τc0 und τw0 sei an je-
dem Ort das Maximum der beiden Werte maßgeblich, d.h.
τ0 = Max{τc0; τw0} . (4.5)
Damit sind die beiden oben genannten „Extremfälle“ (Punkte 1 und 2) als besondere
Situationen erfasst. Die Wirkungsgröße τ0 ergibt sich schließlich durch Integration über
die Segmentsohlflächen (vgl. Kap. 3.6.4):
τ0n =
1
Abn
¨
(Abn)
τ0 dA. (4.6)
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b) Strömungsinduzierte Schubspannungen
Sohlschubspannungen lassen sich über das logarithmische Wandgesetz aus dem sohlna-
hen Geschwindigkeitsprofil berechnen (ZANKE, 1982). Je nach Größe der Korn-Rey-
nolds-Zahl Reτ sind hydraulisch raue (Reτ ≥ 70) und hydraulisch glatte (Reτ < 3,32)
Verhältnisse zu unterscheiden; dazwischen liegt der Übergangsbereich (3,32≤Reτ < 70):
Reτ ≥ 70 : v0
uτc0
= 2,5 ln d0ks
+8,5 (4.7)
Reτ < 3,32 :
v0
uτc0
= d+, d+ ≤ 11,63
v0
uτc0
= 2,5 ln d++5,5, d+ > 11,63
(4.8)
3,32≤ Reτ < 70 : v0
uτc0
= 2,5 ln d0ks
+
3,32 ln Reτ
0,4 Reτ
− 9,96
Reτ
+8,5 (4.9)
mit
Reτ =
uτc0 · ks
ν
, uτc0 =
È
τc0/ρw, d+ =
uτc0 ·d0
ν
.
Dabei kennzeichnet v0 den Betrag der wandparallelen Strömungsgeschwindigkeit im Ab-
stand d0 von der Berandung, ks ist die absolute Sohlrauheit, uτc0 die Sohlschubspannungs-
geschwindigkeit und d+ der dimensionslose Wandabstand.
c) Welleninduzierte Schubspannungen
Zur Berechnung von Sohlschubspannungen aus der Wirkung von Flachwasserwellen gibt
CHAPRA (1997) einen Satz analytisch lösbarer Gleichungen an. Danach kann die maxi-
male Orbitalströmung Uw in Abhängigkeit von Windgeschwindigkeit vw, Streichlänge Fw
und mittlerer Tiefe H aus der signifikanten Wellenhöhe Hw, der signifikanten Wellenperi-
ode Tw und der Wellenlänge Lw ermittelt werden:
Hw = v2w ·
0,283
g
· tanh
240,53gH
v2w
0,7535 · tanh
26666664
0,0125

gFw
v2w
0,42
tanh
240,53gH
v2w
0,7535
37777775 , (4.10)
Tw = vw · 7,54g · tanh
240,833gH
v2w
0,37535 · tanh
26666664
0,077

gFw
v2w
0,25
tanh
240,833gH
v2w
0,37535
37777775 , (4.11)
Lw =
gT 2w
2pi
· tanh
2piH
Lw

(iterativ), (4.12)
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Uw =
Hw
Tw
· pi
sinh

2piH/Lw
Ł . (4.13)
Mit Uw lässt sich CHAPRA (1997) zufolge die mittlere Sohlschubspannung annähern als
τw0 = 0,003 ·ρw ·U2w. (4.14)
Der Faktor 0,003 entspricht einem konstanten Wellenreibungsbeiwert (VLAG, 1992). Die
mittlere Tiefe H zu jedem Punkt der Gewässeroberfläche wird als Mittelwert aller benach-
barten Punkte innerhalb eines Radius Rw ausgewertet („Nachbarschaftsmittelwert“ nach
VLAG, 1992). Die Streichlänge Fw zu jedem Punkt ergibt sich aus dem Standardverfahren
nach ACER (1992) als Mittelwert über einen 25-teiligen 24◦-Fächer in 1◦-Schritten um
die Hauptwindrichtung θw.
4.3 Interpolationsansatz
4.3.1 Bekannte Zusammenhänge zwischen Wirkungs- und
Steuerungsgrößen
Ziel ist die Entwicklung einer Interpolationsfunktion RHD, die auf der Grundlage einer
möglichst kleinen Anzahl vorberechneter hydrodynamischer Szenarien eine möglichst ge-
naue Auswertung der Wirkungsgrößen ψ als ψ =RHD(φ) erlaubt. Bekannte theoretische
Zusammenhänge zwischen Wirkungs- und Steuerungsgrößen sollen daher vorab erörtert
und später ausgenutzt werden.
Die Auswirkungen unterschiedlicher Windrichtungen θw oder Stauhöhen Hs sind in
hohem Maße von der dreidimensionalen Morphologie des Gewässerkörpers abhängig.
WANG et al. (2001) berechnen die gesamte kinetische Energie der stationären, windindu-
zierten, barotropen Strömung in einem Rechteckbecken und im Bodensee bei konstanter
Windstärke für das komplette Windrichtungsspektum (0◦≤ θw < 360◦, ∆θw = 10◦). Wäh-
rend sich im regelmäßig geformten Rechteckbecken noch eine Symmetrie für Windrich-
tungen θw und θw +180◦ manifestiert, ist diese Eigenschaft im natürlichen Wasserkörper
nicht gegeben. Durch die Wirkung der Coriolis-Kraft wird die Asymmetrie dort noch
verstärkt. Symmetrieeigenschaften bezüglich der Windrichtung sind also in regelmäßig
geformten Gewässern denkbar und bedürfen im Einzelfall der Unteruchung. Im Allgemei-
nen wird aber ein durch die Morphologie verursachtes, funktional nicht zu beschreibendes
Verhalten aller hydrodynamischen Wirkungsgrößen in Abhängigkeit von Windrichtung
und Stauhöhe erwartet.
Für Zu- und Abfluss als lokale Impulsquelle bzw. -senke lassen sich funktionale Zusam-
menhänge mit Fließgeschwindigkeit v und Sohlschubspannung τ0 entwickeln, wenn eine
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gleichmäßige oder zumindest parametrisierbare Verteilung über den Fließquerschnitt an-
genommen werden kann, so z.B. im eindimensional durchströmten Fließgewässer (BOLL-
RICH, 1996; CHAUDRY, 1993, u. a.). Demgegenüber ist im dreidimensionalen Fall mit
örtlicher Beaufschlagung wiederum ein durch die Morphologie geprägtes und von der In-
tensität der Impulsquelle bzw. -senke abhängiges Verhalten zu erwarten, das sich einer
allgemeinen funktionalen Beschreibung entzieht.
Die Windgeschwindigkeit vw greift an der gesamten Wasseroberfläche an. Änderungen
der Windgeschwindigkeit betreffen daher anders als die örtlichen Wirkungen von Zu-
und Abfluss den gesamten Wasserkörper gleichermaßen, so dass eine Ähnlichkeit der
resultierenden Strömungsfelder intuitiv erwartet werden kann.
Zur Form vertikaler Geschwindigkeitsprofile in windinduzierter Strömung mit Oberflä-
chendrift und sohlnaher Rezirkulation existieren zahlreiche analytische Ableitungen (z.B.
BYE, 1965; HUNTER & HEARN, 1987; TSANIS, 1989; WU & TSANIS, 1995) und Ver-
suche (z.B. BAINES & KNAPP, 1965; TSANIS, 1989). Die analytischen Formulierungen
unterscheiden sich u.a. in der Turbulenzparametrisierung und in der Berücksichtigung
der Sohl- und Oberflächenrauheit. HUNTER & HEARN (1987) verwenden einen vertika-
len Mischungswegansatz mit parabolischer Verteilung des Mischungsweges. Rauheiten
werden als absolute Rauheitslängen zs (Wasseroberfläche) und zb (Sohle) angesetzt. Im
Unterschied zu anderen Untersuchungen berücksichtigen HUNTER & HEARN (1987) in
einem langen, geraden Gerinne auch laterale Ungleichförmigkeiten der Sohle. Für die ho-
rizontale Fließgeschwindigkeit vh(z) in der Tiefe z finden sie eine Beziehung zur Wind-
schubspannungsgeschwindigeit uτw in der Form
vh(z) ∼ uτw ·Fvh
 
z,H,zs,zb,
g ·∂ζ/∂x
u2τw
!
. (4.15)
Darin ist Fvh eine Funktion der in Klammern angegebenen Größen, und ∂ζ/∂x stellt
den Gradienten der windinduzierten Wasserspiegelauslenkung in Gerinnelängsrichtung
dar. Die grundsätzliche Form vh(z)∼ uτw ·Fvh findet sich auch in den anderen genannten
analytischen Studien wieder. Sie besagt, dass sich die horizontale Fließgeschwindigkeit
über die gesamte Profiltiefe linear mit der Windschubspannungsgeschwindkeit skalieren
lässt, sofern die Abhängigkeit der Funktion Fvh von uτw vernachlässigbar ist. Für die
Wasserspiegelneigung ∂ζ/∂x gilt bei in Windrichtung ebener2 Sohle (WU & TSANIS,
1995):
∂ζ
∂x
=
u2τw
gH

1− τc0
τw

∼ u2τw (4.16)
2Bei geneigter Sohle bleibt BYE (1965) zufolge die Proportionalität zu u2τw erhalten.
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Darin ist τc0/τw das Verhältis von Sohl- zu Windschubspannung. Damit folgt aus Glei-
chung 4.15
vh(z) ∼ uτw ·Fvh

z,H,zs,zb,
τc0
τw

. (4.17)
Der Quotient τc0/τw ist abhängig von der Turbulenzintensität bzw. Reynolds-Zahl bezo-
gen auf die Oberflächenströmung und somit wiederum eine Funktion von uτw (TSANIS,
1989). Aus Versuchen ist aber bekannt, dass sich τc0/τw über einen weiten Bereich von
Windverhältnissen nur wenig ändert (BYE, 1965; TSANIS, 1989), d.h.
τc0/τw ≈ const. (4.18)
Mit einer näherungsweise von uτw unabhängigen FunktionFvh gilt dann in der gesamten
Wassersäule
vh(z) ∼ uτw, (4.19)
d.h. die Strömungsgeschwindigkeit ist annähernd proportional zur Windschubspannungs-
geschwindigkeit.
Unter der Annahme kleiner Vertikalgeschwindigkeiten überträgt sich diese Eigenschaft
auf die Integrale in den Gleichungen 4.3 und 4.4, so dass auch
QAn j ∼ uτw und (4.20)
vn ∼ uτw (4.21)
erwartet werden kann. Aus der Beziehung 4.18 folgt außerdem unmittelbar, dass
τc0 ∼ τw = ρ ·u2τw, d.h.
τc0 ∼ u2τw. (4.22)
Die Verknüpfung zwischen der Windschubspannungsgeschwindigkeit uτw und der Wind-
geschwindigkeit vw wird in der Regel über den Ausdruck
uτw =
s
cw · ρaρ · vw (4.23)
hergestellt (z.B. LIGGETT, 1994). Darin ist ρa die Dichte der Luft und cw der Reibungs-
koeffizient. Die Annahmen und Berechnungsvorschriften für cw gehen weit auseinander
(LIGGETT, 1994). Für den einfachsten Fall eines konstanten Wertes cw gilt
uτw ∼ vw,
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so dass die Beziehungen 4.20, 4.21 und 4.22 unmittelbar auf vw übertragbar sind und
schließlich folgt:
QAn j ∼ vw, (4.24)
vn ∼ vw, (4.25)
τc0 ∼ v2w. (4.26)
Einen Ausdruck in der Form τc0 ∼ v2w verwendet auch VLAG (1992), um strömungsindu-
zierte Sohlschubspannungen in einem flachen Standgewässer ohne explizite Strömungs-
berechnung abzuschätzen.
In die Festlegung der maßgeblichen Sohlschubspannung nach Gleichung 4.5 geht außer-
dem noch die welleninduzierte Schubspannung τw0 ein. Durch Einsetzen der Ausdrücke
4.10 und 4.11 in Gleichung 4.13 folgt
Uw = vw ·FUw

Fw, H, vw
Ł
. (4.27)
Die Ahängigkeit der Funktion FUw

Fw, H, vw
Ł
= Uw/vw von der Windgeschwindigkeit
vw zeigt Abbildung 4.4 für unterschiedliche konstante Werte Fw und H. Es ist offensicht-
lich, dass der Zusammenhang nicht vernachlässigt werden kann, d.h. FUw 6= const. Die
Kurven in Abbildung 4.4 lassen sich mit unterschiedlichen Exponenten a∗ aber vereinfa-
chend durch eine allgemeine Potenzbeziehung der Form
Uw
vw

Fw,H=const.
∼ va∗w (4.28)
annähern, d.h. also
Uw ∼ va∗+1w . (4.29)
Die Annäherung gelingt umso besser, je kleiner die Streichlänge und je größer die Was-
sertiefe ist (Abb. 4.4). Aus Gleichung 4.14 ergibt sich damit schließlich
τw0 ∼ v2+2a∗w . (4.30)
Die hydrodynamische Kenngröße τ0 resultiert durch Integration von τ0 = Max{τc0; τw0}
über die Sohlflächen der Freiwassersegmente (Gl. 4.6). Aus dem Vergleich der Ausdrücke
4.26 und 4.30 geht hervor, dass bei zunehmender Windgeschwindigkeit der Flächenanteil
mit maßgeblicher Schubspannung aus Oberflächenwellen, sofern existent, kontinuierlich
ansteigt. Das Integral über τ0 stellt also einen stetigen Übergang zwischen den beiden
Potenzbeziehungen 4.26 und 4.30 her, der seinerseits durch ein allgemeines Potenzgesetz
angenähert werden soll, d.h.
τ0 ∼ vaw. (4.31)
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Abbildung 4.4: Verhältnis Uw/vw in Abhängigkeit von der Windgeschwindigkeit vw
(ausgefüllte Symbole: Fw = 2000 m; hohle Symbole: Fw = 6000 m)
Insgesamt lässt sich also mit den Gleichungen 4.24, 4.25 und 4.31 für alle hydrodynami-
schen Wirkungsgrößen ψk (k = 1 . . .Nψ ) eine theoretisch fundierte Beziehung zur Wind-
geschwindigkeit vw in der folgenden, gemeinsamen Form angeben:
ψk ∼ vaw. (4.32)
4.3.2 Dimensionsreduktion
Mit den Nφ voneinander unabhängigen hydrodynamischen Steuerungsgrößen nach Glei-
chung 4.1 ist der durch Kombinationsmöglichkeiten resultierende Szenarienraum im all-
gemeinen Ausgangszustand Nφ -dimensional. Die weiteren Ausführungen beziehen sich
zur Veranschaulichung auf den Fall Nφ = 5 mit einem einzelnen Hauptzufluss Qzu und
Hauptabfluss Qab. Sie sind aber auf die allgemeine Situation übertragbar.
Für Nφ = 5 ist der Ausgangszustand des Szenarienraums in Stufe 1 der Abbildung 4.5
dargestellt. Einzelne Strömungsszenarien liegen dort jeweils in den Schnittpunkten der
Gitternetzlinien. Die Anzahl von Szenarien in jeder Raumrichtung ist eine frei gewählte
Entscheidungsgröße und in Abbildung 4.5 nur illustrativ festgelegt. Mit jeder Dimension
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Abbildung 4.5: Stufenweise Reduktion der Dimensionalität des Szenarienraums (Er-
läuterungen im Text)
potenziert sich der Aufwand zur Vorberechnung der Gesamtheit aller Strömungsszenari-
en. Das Ziel ist es daher, die Dimensionalität des Szenarienraums vorab weitestgehend zu
reduzieren, um den Aufwand zu begrenzen bzw. in den verbleibenden Raumrichtungen
zu konzentrieren.
Der erste Freiheitsgrad entfällt durch die Festlegung auf (quasi-)stationäre Verhältnis-
se (Kap. 4.2.1), die mit der Bedingung einhergeht, dass Zufluss und Abfluss einander
entsprechen (Stufe 2 in Abb. 4.5). Der allgemeine Fall Qab 6= Qzu wird also durch ein
Szenario
Q∗ab = Qzu mit Q∗ab = Qab +dQab (4.33)
angenähert (alternativ durch Anpassung des Zuflusses). Dieser Schritt hat zwei Konse-
quenzen:
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1. Effekte von Zufluss und Abfluss auf die hydraulischen Wirkungsgrößen ψ (Gl. 4.1)
können nicht unabhängig voneinander quantifiziert werden. Bezüglich v und τ0 ist
diese Einschränkung unerheblich, solange mindestens eine der beiden Steuerungs-
größen Qzu oder Qab mit vergleichsweise geringen Auswirkungen auf das groß-
räumige Strömungsfeld einhergeht oder solange in der Realität keine bedeutenden
Unterschiede zwischen Zufluss und Abfluss auftreten (langsame Stauspiegelände-
rungen).
2. Die aus den Strömungsfeldern berechneten und später aus dem Datenbestand aus-
lesbaren Austauschströme Q∗An j erfüllen in jedem Freiwassersegment die Kontinui-
tätsbedingung für konstantes Volumen. Volumenänderungen, die aus einem tatsäch-
lichen Zu- oder Abflussüberschuss (Qab 6= Qzu) herrühren, müssen den Austausch-
strömen nachträglich aufgeprägt werden. Diese Notwendigkeit bedingt das in Ka-
pitel 4.3.4 vorgestellte Korrekturverfahren.
Im Schritt zur Stufe 3 soll die Abhängigkeit der Wirkungsgrößen ψk (k = 1 . . .Nψ ) von
der Windgeschwindigkeit vw durch ein allgemeines Potenzgesetz der Form
ψk = a1 · va2w +a3 (4.34)
abgebildet werden, das die in Kapitel 4.3.1 dargestellten Zusammenhänge ausnutzt. Mit
unterschiedlichen Werten a1 und a2 erfüllt Gleichung 4.34 alle drei Beziehungen 4.24,
4.25 und 4.31. Das absolute Glied a3 berücksichtigt außerdem denjenigen Anteil der Wir-
kungsgrößen, der nicht auf die Windgeschwindigkeit zurückzuführen ist.
Die Bestimmung der Koeffizienten a1, a2 und a3 erfolgt zur Modullaufzeit für jede ausge-
lesene Wirkungsgröße individuell durch Datenanpassung. Dazu sind genau drei Stützstel-
len zu unterschiedlichen Windgeschwindigkeiten vw1 , vw2 und vw3 erforderlich (Abb. 4.5).
Durch die spezielle Auswahl vw1 = 0 entfällt für die erste Stützstelle der Freiheitsgrad der
Windrichtung. In den Stützstellen 2 und 3 verbleibt ein dreidimensionaler Restraum.
Innerhalb dieses Restraums ist eine weitere Dimensionsreduktion in besonderen Situatio-
nen denkbar, so z.B.
• bei vernachlässigbaren Stauspiegelschwankungen (See mit konstanter Wasserspie-
gellage) oder
• bei Symmetrien in den Abhängigkeiten der Wirkungsgrößen von der Windrichtung
(Standgewässer mit regelmäßiger Morphologie, vgl. Kap. 4.3.1).
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4.3.3 Szenarienrestraum
Die Dimensionen des verbleibenden Restraums umfassen diejenigen Steuerungsgrößen,
für die sich vorab kein funktionaler Zusammenhang zu den Wirkungsgrößen angeben
lässt. Innerhalb des Restraums sollen Werte zwischen den Stützstellen daher durch ein
allgemeines, „neutrales“ Interpolationsschema berechnet werden. Dazu bieten sich linea-
re Ansatzfunktionen an, die der Finite-Elemente-Methode entlehnt sind (REDDY, 1993).
Wird im Zentrum jeder Raumeinheit, die im dreidimensionalen Fall durch acht vorbe-
rechnete Szenarien (ψk1 . . .ψk8) begrenzt ist, ein lokales Koordinatensystem η1, η2, η3
mit −1 ≤ ηi ≤ 1 eingeführt (Abb. 4.6), dann berechnen sich interpolierte Werte ψk (k =
1 . . .Nψ ) an jedem beliebigen Punkt der Raumeinheit zu
ψk =
8X
j=1
Γ j ·ψk j (4.35)
Darin sind Γ j die acht Ansatzfunktionen mit (REDDY, 1993)
Γ1 = 1/8 · (1+η1) · (1−η2) · (1−η3),
Γ2 = 1/8 · (1+η1) · (1+η2) · (1−η3),
Γ3 = 1/8 · (1−η1) · (1+η2) · (1−η3),
Γ4 = 1/8 · (1−η1) · (1−η2) · (1−η3),
Abbildung 4.6: Interpolationsprinzip innerhalb eines dreidimensionalen Szenarien-
restraums; unten ist die Ansatzfunktion Γ1 zur Illustration für den zweidimensionalen
Fall dargestellt (weitere Erläuterungen im Text)
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Abbildung 4.7: a) Verdichtung durch Interpolation im Vorfeld und b) Laufzeitzugriff auf
den verdichteten Datenbestand am nächstgelegenen Knoten
Γ5 = 1/8 · (1+η1) · (1−η2) · (1+η3),
Γ6 = 1/8 · (1+η1) · (1+η2) · (1+η3),
Γ7 = 1/8 · (1−η1) · (1+η2) · (1+η3),
Γ8 = 1/8 · (1−η1) · (1−η2) · (1+η3). (4.36)
Das Verfahren hat die Eigenschaft, dass es sich entlang gerader, direkter Verbindungs-
strecken zwischen zwei benachbarten Stützstellen (Ò= nur eine veränderliche Koordinate
η) zu einer linearen Interpolation reduziert. Außerdem gilt an allen Punkten ηi innerhalb
der Raumeinheit:
8X
j=1
Γ j = 1. (4.37)
Durch Ergänzung oder Streichung von Ansatzfunktionen und lokalen Koordinatenrich-
tungen ist das Verfahren auf beliebig dimensionale Szenarienräume anwendbar.
Prinzipiell ist die dargestellte Interpolation zwischen den Stützstellen während der Lauf-
zeit des Gewässergütemoduls möglich. Eine weitere Einsparung von Rechenzeitbedarf
lässt sich im Austausch gegen höhere Speicherplatzanforderungen erzielen, wenn eine
Verdichtung des Szenarienrestraums im Vorfeld erfolgt und der verdichtete Datenbestand
im Modul hinterlegt wird. Zur Laufzeit liefert ein Zugriff am nächstgelegenen Knoten
(Q∗zu ≈ Qzu etc.) die gesuchten Steuerungsgrößen mit hinreichender Annäherung ohne
weitere Berechnung (Abb. 4.7). Die geringfügigen Abweichungen in den Segmentaus-
tauschströmen QAn j und QA jn von den Werten, die zum tatsächlichen Zufluss Qzu gehören,
lassen sich nachträglich durch Superposition korrigieren.
4.3.4 Volumenbilanz Freiwasser
Den Ausführungen in den Abschnitten 4.3.2 und 4.3.3 entsprechend, ist die gesamte In-
terpolationsfunktion RHD in Abbildung 4.8a noch einmal schematisch dargestellt. Der
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unmittelbar zurückgelieferte Vektor ψ∗ ist demnach zunächst als Zwischenergebnis an-
zusehen, denn die enthaltenen Segmentaustauschströme Q∗An j und Q∗A jn gelten für den
Fall Q∗ab = Qzu (Gl. 4.33), der die zugrunde liegenden (quasi-)stationären Strömungs-
felder charakterisiert (Kap. 4.3.2). Q∗An j und Q∗A jn erfüllen in jedem Freiwassersegment
die Kontinuitätsbedingung für konstantes Volumen und sind folglich noch um tatsächli-
che Volumenänderungen zu korrigieren, die aus Zufluss- oder Abflussüberschüssen mit
Qab 6= Q∗ab = Qzu resultieren (Abb. 4.8b).
Der Weg führt über die Volumenbilanzgleichung für das Freiwasserkontrollvolumen n, die
sich aus der Massenerhaltungsgleichung 3.36 mit Cn = ρw herleiten lässt. Unter Verwen-
dung des Zeitdiskretisierungsschemas nach Abschnitt 3.4 lautet sie bei Vernachlässigung
von Zu- und Abflüssen über die Gewässersohle:
Vn|t+∆t−Vn|t
∆t = PRECn +
JnX
j=1
QA jn−
JnX
j=1
QAn j +Qzun−Qabn. (4.38)
Abbildung 4.8: Zusammenfassende Darstellung a) der Interpolationsfunktion RHD
und b) der nachgeordneten Korrektur der Segmentaustauschströme („dQA“) zur Er-
füllung der Volumenbilanz im Freiwasser
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Abbildung 4.9: Zusammenhänge zwischen Gesamtspeicherinhaltslinie GSI, Gesamt-
stauflächenlinie GSF und Segmentkennlinien SSI (Volumina) bzw. SSF (Oberflächen)
Darin ist PRECn die Volumenquelle aus Niederschlag (bzw. -senke aus Evaporation für
PRECn < 0), Qzun und Qabn bezeichnen den unmittelbar in das Segment n mündenden
bzw. unmittelbar aus dem Segment n austretenden Zu- bzw. Abfluss. PRECn ergibt sich
anteilig im Verhältnis der Segmentoberfläche Atn zur Gesamtwasseroberfläche Atot aus
dem gesamten Niederschlag PREC, der seinerseits Teil der Moduleingabe ist (vgl. Kap.
5.1). Die Volumina Vn und Oberflächen Atn der einzelnen Freiwassersegmente resultie-
ren in Abhängigkeit von der Stauhöhe Hs aus Segmentkennlinien Vn = SSIn(Hs) und
Atn = SSFn(Hs); die Stauhöhe Hs wiederum ist über die Gesamtspeicherinhaltslinie GSI
und die Gesamtstauflächenlinie GSF mit dem Gesamtvolumen Vtot = GSI(Hs) und der
Gesamtoberfläche Atot = GSF(Hs) verknüpft. Die Abbildung 4.9 veranschaulicht diese
Zusammenhänge für den Fall zweier Freiwassersegmente. Die Kennlinien GSI, GSF , SSIn
und SSFn sind als diskrete Funktionen innerhalb des Moduls bereitzustellen.
Wird die nicht aus Niederschlag resultierende Volumenänderungsrate DQn eingeführt als
DQn = Vn|t+∆t−Vn|t∆t −PRECn, (4.39)
so resultiert durch Umstellung der Gleichung 4.38 außerdem:
DQn =
JnX
j=1
QA jn−
JnX
j=1
QAn j +Qzun−Qabn. (4.40)
Die Austauschströme Q∗A jn und Q∗An j , die zum (quasi-)stationären Strömungszustand mit
Q∗ab bzw. Q∗abn gehören, erfüllen gerade die Bedingung DQn = 0 (vgl. Abb. 4.10a), also
0 =
JnX
j=1
Q∗A jn−
JnX
j=1
Q∗An j +Qzun−Q∗abn. (4.41)
Die Größen Qabn , QA jn und QAn j unterscheiden sich von Q∗abn , Q∗A jn und Q∗An j um die
Differenzbeträge dQabn , dQA jn und dQAn j (Abb. 4.10b), d.h. es gilt (Abb. 4.10c):
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Abbildung 4.10: Anpassung der Segmentaustauschströme zur Berücksichtigung des
Segmentzuflussüberschusses DQn
Qabn = Q∗abn +dQabn, (4.42)
QA jn = Q∗A jn +dQA jn, (4.43)
QAn j = Q∗An j +dQAn j . (4.44)
Durch Einsetzen der Beziehungen 4.42 - 4.44 wird aus Gleichung 4.40:
DQn =
JnX
j=1
dQA jn−
JnX
j=1
dQAn j −dQabn +
JnX
j=1
Q∗A jn−
JnX
j=1
Q∗An j +Qzun−Q∗abn| {z }
=0 (Gl. 4.41)
=
JnX
j=1
dQA jn−
JnX
j=1
dQAn j −dQabn. (4.45)
Die Differenzströme dQA jn und dQAn j zu jeder der L Segmentkontaktflächen stellen ins-
gesamt 2L Unbekannte dar. Mit den Volumenänderungsraten DQn nach Gleichung 4.39
liefert die Beziehung 4.45 dazu N− 1 unabhängige Bestimmungsgleichungen, weil die
Volumenbilanz für das N-te Freiwasserkontrollvolumen die Gesamtvolumenbilanz des
Wasserkörpers schließen muss. Die minimale Anzahl von Segmentkontaktflächen in ei-
nem System, in dem jedes zusätzliche Segment über genau eine zusätzliche Kontaktfläche
an ein anderes grenzt, beträgt L = N−1. Das Gleichungsystem 4.45 ist mit 2(N−1) Un-
bekannten daher unterbestimmt und muss durch Annahmen über Zusammenhänge zwi-
schen den Differenzströmen erweitert werden.
Die Festlegung einer symmetrischen Verteilung der Differenzströme in jeder Segment-
kontaktfläche, also
dQAn j =−dQA jn, (4.46)
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verändert das Gleichungssystem zu
DQn = 2
JnX
j=1
dQA jn−dQabn (4.47)
und halbiert die Anzahl der Unbekannten auf L. Für eine Segmentanordnung mit minima-
ler Anzahl von Kontaktflächen L = N−1 lässt sich dieses System also eindeutig nach den
Differenzströmen dQAn j = −dQA jn lösen. Anderenfalls sind weitere Annahmen in Form
von Beziehungen zwischen den Differenzströmen zu unterschiedlichen Kontaktflächen
eines Freiwassersegments erforderlich.
Nach Bestimmung der Differenzströme ergeben sich die korrigierten Segmentaustausch-
ströme QAn j , QA jn aus den Gleichungen 4.43 und 4.44, der Vektor der Wirkungsgrößen ψ
liegt schließlich in seiner endgültigen Form vor (Abb. 4.8b).
4.4 Stabilitätskritische Segmentaustauschströme
In Kapitel 3.10.1 wird als notwendige Bedingung für die numerische Stabilität des ex-
pliziten Euler-Verfahrens verlangt, dass die Schrittweite ∆t der Zeitdiskretisierung die
hydraulische Segmentaufenthaltszeit nicht überschreitet (siehe Gl. 3.214). Insbesonde-
re bei kleinen Segmentvolumina Vn und großen Segmentaustauschströmen QAn j ist eine
Verletzung dieses Kriteriums möglich, also z.B. zu Zeitpunkten niedriger Stauhöhen und
hoher Zuflüsse. Grundsätzlich kann diesem Problem entsprechend Gleichung 3.214 durch
eine Absenkung der Zeitschrittweite ∆t begegnet werden. Für den Grenzfall Vn→ 0 undPQAn j 6= 0 bedeutet das allerdings ∆t→ 0 und impliziert hohe Modullaufzeiten.
Um die Stabilität des Moduls gegenüber advektiver Segmentdurchströmung auch ohne
Abminderung von ∆t in jedem denkbaren Extremfall zu gewährleisten, wird ein Algorith-
mus entwickelt, der im Anschluss an die Ermittlung der Austauschströme QAn j das Stabi-
litätskriterium nach Gleichung 3.214 prüft. Freiwassersegmente, in denen das Kriterium
nicht erfüllt ist, werden entsprechend einer Zuordnungsmatrix durch Mischungsrechnung
mit einem designierten Nachbarsegment vereint. Die Zusammensetzung des dazugehöri-
gen Sedimentsegments wird gespeichert und bleibt unverändert, bis zu einem späteren,
stabilitätsunkritischen Zeitpunkt die Reaktivierung des Freiwassersegments erfolgt.
Für alle im Rahmen dieser Arbeit durchgeführten Berechnungen ist die Stabilität gegen-
über advektiver Segmentdurchströmung allein durch die Wahl der internen Zeitschrittwei-
te gewährleistet. Der Algorithmus kommt also nicht zum Einsatz. Weder eine detaillierte-
re Darstellung noch die Verifikation sollen daher in den Umfang der Arbeit aufgenommen
werden.
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5 Modulschnittstelle und Modultreiber
5.1 Modulschnittstelle
a) Funktion
Das Standgewässermodul ist zur Einbettung in ein übergeordnetes Modellsystem vorge-
sehen, das eine zweite, höhere Modellebene darstellt. Die gesamte Kommunikation zwi-
schen den beiden Ebenen muss in den „Vokabeln“ des übergeordneten Modellsystems
erfolgen. Im weiteren Verlauf werden alle Gößen auf der Ebene des Standgewässermo-
duls als „interne“ Größen bezeichnet, „externe Größen“ beziehen sich auf die Ebene des
Modellsystems und sind durch Unterstreichung gekennzeichnet (vgl. Abb. 5.1).
Der Datenfluss innerhalb des Modellsystems richtet sich nach den Auflösungsmaßstäben
der Langfristsimulation und ist außerdem durch praktische Restriktionen der Datenver-
fügbarkeit sowie durch die potenziellen Datenerfordernisse anderer Module definiert. Im
Einzelnen bedeutet das:
• Die Größe des externen Zeitschritts ∆t erfüllt nicht zwangsläufig die numerisch be-
dingten Kriterien für die Wahl des internen Zeitschritts ∆t zur Zeitintegration inner-
halb des Wasserqualitätskerns. Vielmehr ist im Allgemeinen ∆t > ∆t anzunehmen.
Abbildung 5.1: Prinzipskizze zur Ein- und Ausgabedatentransformation
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• Die externen Simulationsgrößen orientieren sich zweckmäßigerweise an üblichen
und in der Praxis verfügbaren Messgrößen, während die Wahl der internen Simula-
tionsgrößen außerdem auf die gewählten Modellformulierungen zur Abbildung der
Transport- und Umsatzprozesse abgestimmt sein muss.
Die resultierende Diskrepanz zwischen dem externen und dem internen Datenfluss be-
seitigt die Modulschnittstelle mit Bausteinen zur Datentransformation sowohl auf der
Eingabe- als auch auf der Ausgabeseite (Abb. 5.1). Die Datentransformation umfasst
dabei einerseits eine Zeitschritttransformation (Abschnitt 5.1b), andererseits auch eine
begrenzte inhaltliche Transformation (Abschnitt 5.1c).
Der externe Eingabevektor I zum externen Zeitpunkt t (entsprechend einem einzelnen
Modulaufruf),
I = I|t =

CIk , M j, Y l, t
Ł
←−−−−−−−−−−−−−− NI −−−−−−−−−−−−−−→
←− NC −→ ←− NM −→ ←− NY −→
=

CI1 . . .CINC , M1 . . . MNM , H1 . . . Y NY , t
 (5.1)
setzt sich aus den Zulaufkonzentrationen CIk (k = 1 . . .NC) der externen Simulationsgrö-
ßen, meteorologischen Daten M j ( j = 1 . . .NM) und hydrologischen Daten Y l (l = 1 . . .NY )
zusammen, die in den Tabellen C.5, C.6 und C.7 des Anhangs C zusammengefasst sind.
Außerdem wird der externe Zeitpunkt t selbst als Information übergeben.
Der interne Eingabevektor Iλ nach Eingabedatentransformation lautet analog
Iλ = I|t+λ ·∆t =

CIkλ , M jλ , Ylλ
Ł
. (5.2)
Er enthält Zulaufkonzentrationen CIkλ (Tab. C.4) sowie meteorologische und hydrologi-
sche Daten M jλ (Tab. C.2) und Ylλ (Tab. C.3) zu allen internen Zeitpunkten t + λ ·∆t
(λ = 1 . . .Nt , Nt = ∆t/∆t). Zwischen Iλ und I bestehen neben dem Wechsel der zeitlichen
Auflösung auch geringfügige inhaltliche Unterschiede (Abschnitt 5.1c).
Der interne Ausgabevektor Oλ ,
Oλ = O|t+λ ·∆t =

COkλ , Pm jλ
Ł (5.3)
umfasst die Ablaufkonzentrationen COkλ (k = 1 . . .NC) aller internen Simulationsgrößen
im designierten Abflusssegment und die in Tabelle C.8 benannten Sedimenteigenschaften
Pm jλ ( j = 1 . . .NP) für alle N Sedimentkontrollvolumina (m = 1 . . .N) in der Auflösung
des internen Zeitschritts.
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Zwischen dem internen und dem externen Ausgabevektor O,
O = O|t =

COk , Pm j
Ł
←−−−−−−−−−−−−−−− NO −−−−−−−−−−−−−−−→
←− NC −→ ←− NP −→ ←− NP −→
=

CO1 . . .CONC , P11 . . . P1NP, . . . , PN1 . . . PNNP

,
(5.4)
liegen wie auf der Eingabeseite inhaltliche Unterschiede in den Simulationsgrößen und
ein Wechsel der zeitlichen Auflösung.
b) Zeitschritttransformation
Der Wechsel zwischen externer und interner Zeitauflösung ist schematisch in Abbildung
5.2 dargestellt. Er erfolgt als Zeitschrittdisaggregation ZD (∆t→ ∆t) oder als Zeitschritt-
aggregation ZA (∆t→ ∆t).
Abbildung 5.2: Schema zum Ablauf der Zeitschritttransformation mit Zeitschrittdis-
aggregation (ZD) und Zeitschrittaggregation (ZA)
Die Zeitschrittdisaggregation wird nach drei unterschiedlichen Methoden durchgeführt:
• Konstante Verteilung: Der betroffene externe Eingabewert wird zu allen internen
Zeitpunkten identisch angesetzt (alle Konzentrationen CIk , Zuflüsse und Abflüsse
Qzu und Qab, meteorologische Größen M j außer Wind).
• Lineare Verteilung: Konstanten Zu- und Abflüssen entsprechend, wird das Gesamt-
speichervolumen Vtotλ (=Y3λ , Tab. C.3) linear zwischen Startwert Vstart (=Y 3, Tab.
C.6) und Endwert Vend (= Y 4) variiert.
• Statistische Verteilung: Um das charakteristische hydrodynamische Verhalten in
Abhängigkeit von den Windverhältnissen zu erfassen, werden die Windgeschwin-
digkeiten vwλ (= M1λ , Tab. C.2) als Produkt aus dem übergebenen externen Wert vw
(= M1, Tab. C.5) und der historischen statistischen Verteilung der Abweichungen
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vom Mittelwert über den externen Zeitschritt ∆t berechnet, und zwar in Abhängig-
keit vom Zeitpunkt t. Die statistische Verteilung ist als modulinterner Datenbestand
vorzuhalten (vgl. Kap. 6.4.3a).
Die Zeitschrittaggregation betrifft die zurückgelieferten Konzentrationen und Sedimen-
teigenschaften und wird (in Anbetracht des konstant angenommenen Abflusses, s. o.)
als einfache Mittelwertbildung vollzogen. Bei Nt internen Zeitschritten je externem Zeit-
schritt und mit Nt = ∆t/∆t heißt das
O = 1
Nt
NtX
λ=1
O|t+λ ·∆t . (5.5)
Der pH-Wert (CO23 , Tab. C.7) ergibt sich anschließend durch Neuberechnung aus den
gemittelten Stoffkonzentrationen.
c) Inhaltliche Transformation
Eine begrenzte inhaltliche Transformation findet sowohl auf der Eingabeseite als auch auf
der Ausgabeseite statt. Die betroffenen Größen manifestieren sich durch Gegenüberstel-
lung der Tabellen C.5-C.7 (externe Größen) und C.2-C.4 (interne Größen) und sind in der
Tabelle 5.1 zusammengefasst. Folgende Umrechnungen werden durchgeführt:
• Windrichtungen θwλ (=M6λ , Tab. C.2): Analog zu den Windgeschwindigkeiten vwλ
(jedoch ohne Übergabe eines externen Wertes) resultieren sie aus statistischen Ver-
teilungen über Zeiträume ∆t zu Zeitpunkten t. Die Verteilungen sind modulintern
vorzuhalten.
Tabelle 5.1: Inhaltliche Veränderungen zwischen externer und interner Eingabe/Aus-
gabe (vgl. Tab. C.4-C.6)
Gr. Pos. Extern Intern
M 6 / Windrichtung θw
Y 3 Anfangsvolumen Vstart Gesamtspeichervolumen Vtot
Y 4 Endvolumen Vend Stauhöhe Hs
Y 5 / Niederschlag PREC
C 5 Gesamter biol. Sauerstoffbedarf
nach zwei Tagen, TCBOD2
Gelöster biologischer
Sauerstoffbedarf, DCBOD
C 7 Gesamter org. Stickstoff TON Gelöster org. Stickstoff DON
C 8 Gesamter org. Phosphor TOP Gelöster org. Phosphor DOP
C 16 Gesamter org. Schwefel TOS Gelöster org. Schwefel DOS
C 20 Gelöstes Eisen DFe Zweiwertiges Eisen T FeII
C 21 Gesamtseston T SS Nicht-reaktives Seston NRS
144 Kapitel 5
• Stauhöhen Hsλ (= Y4λ , Tab. C.3): Sie ergeben sich aus den Gesamtvolumina Vtotλ
und der modulintern vorzuhaltenden Gesamtspeicherinhaltslinie Vtot = GSI(Hs) für
das Gewässer, d.h. Hsλ = GSI−1(Vtotλ ) (vgl. Abb. 4.9).
• Niederschlag PREC (=Y5λ , Tab. C.3): Eine etwaige Diskrepanz zwischen den über-
gebenen Zufluss- und Abflussmengen und der Veränderung des Gesamtvolumens
Vend −Vstart wird als Niederschlag PREC in den Einheiten eines äquivalenten Zu-
flussüberschusses angesetzt (bzw. als Evaporation für PREC < 0).
• Gelöster biologischer Sauerstoffbedarf DCBOD und gelöste organische Nährstoff-
fraktionen DON, DOP, DOS (= C5λ , C7λ , C8λ , C16λ , Tab. C.4): Externe Simulati-
onsgrößen sind die Gesamtkonzentrationen TCBOD2, TON, TOP und TOS sowie
der partikuläre biologische Sauerstoffbedarf PCBOD2. Die Umrechnung des Sauer-
stoffbedarfs nach zwei Tagen in den Gesamtsauerstoffbedarf erfolgt nach ALTHAUS
et al. (1982) mit einem Faktor TCBOD/TCBOD2 = PCBOD/PCBOD2 = 2,71.
Für PCBOD werden nach der Stöchiometrie der Gleichung 3.56 implizit auch par-
tikuläre organische Nährstoffanteile PON, POP und POS angenommen. Auf der
Eingabeseite erfolgt die Berechnung der gelösten Konzentrationen durch Differenz-
bildung zwischen Gesamtkonzentrationen und partikulären Anteilen, sofern parti-
kuläre Eingabewerte übergeben werden (PCBOD ≥ 0). Alternativ ist die Vorga-
be einer Zulaufpartitionierung als fITCBOD = DCBOD/TCBOD möglich. PCBOD
wird danach unter Berücksichtigung der Restriktionen PON ≤ TON, POP≤ TOP,
POS≤ TOS ermittelt. Auf der Ausgabeseite ergeben sich die Gesamtkonzentratio-
nen als Summe der gelösten und partikulären Teile.
• Zweiwertiges Eisen T FeII (= C20λ , Tab. C.4): Die Berechnung erfolgt auf der
Eingabeseite iterativ durch Ermittlung des gelösten dreiwertigen Zulaufeisens ent-
sprechend Kapitel 3.8.3 und Anwendung der umgeformten Gleichung 3.153, d.h.
T FeII = DFe−DFeIII. Auf der Ausgabeseite gilt DFe = fT Fe ·T Fe (Gl. 3.154).
• Nicht-reaktives Seston NRS (= C21λ , Tab. C.4): Auf der Eingabeseite ergibt sich
NRS aus Gesamtseston (T SS) nach Abzug aller übrigen übergebenen Feststoffkon-
zentrationen (auf Trockenmassenbasis). Umgekehrt resuliert T SS in der Ausgabe
als Summe aller Feststoffe inklusive NRS.
5.2 Zusammenfassende Darstellung des Gesamtmoduls
Der schematische Gesamtaufbau des Standgewässermoduls ist zusammenfassend in Ab-
bildung 5.3 gezeigt.
Modulschnittstelle und Modultreiber 145
Abbildung 5.3: Zusammenfassende Übersicht zum Aufbau des Standgewässermo-
duls („SGM“); schattierte Komponenten sind Gegenstand der Kapitel 3, 4 und 5.1
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Die schattiert dargestellten Komponenten sind Gegenstand der Kapitel 3 (Wasserquali-
tätskern), 4 (Reduzierte Hydrodynamik) und 5.1 (Modulschnittstelle mit Eingabe- und
Ausgabetransformation) dieser Arbeit.
Zwei zusätzliche, bislang unbehandelte Bestandteile vervollständigen das Gesamtbild:
1. Modulinterne Konstanten und Parameter. Alle Modellkonstanten und Parame-
ter sind als modulinterner Datenbestand hinterlegt. Während der Modulkalibrierung
ist dieser Datenbestand über eine externe, editierbare Datei zugänglich.
2. Modulanfangsbedingungen „AB“. Bei jedem Aufruf benötigt das Teilmodul als
Anfangsbedingung den Systemzustand zu Beginn des externen Zeitschritts. Inner-
halb des Simulationszeitraums entspricht dieser Zustand demjenigen zum Ende des
vorangegangenen externen Zeitschritts, den das Modul als Teil der Ausgabe zurück-
liefert. Für den ersten externen Zeitschritt des Simulationszeiraums sind Anfangs-
bedingungen extern vorzugeben.
5.3 Modultreiber
5.3.1 Überblick
Prinzipiell ist das entwickelte Gewässergütemodul zur Einbindung in ein übergeordnetes
Modellsystem vorgesehen, das die Aufgaben der Nutzerkommunikation und der Daten-
verwaltung übernimmt. Um auch einen alleinstehenden Betrieb des Moduls im Sinne ei-
nes vollständigen Gewässergütemodells für ein einzelnes Standgewässer zu ermöglichen,
ist ein Modultreiber erforderlich, der als Ersatz für das übergeordnete Modellsystem fun-
giert. Ein derartiger Modultreiber wurde zum Zwecke der Modulkalibrierung und zur Be-
rechnung ausgewählter Langfristszenarien für ein einzelnes Standgewässer erstellt. Die
Abbildung 5.4 zeigt verkürzt das dazugehörige Ablaufschema. Zwei Komponenten des
Modultreibers sind von besonderer Bedeutung und werden in den folgenden Abschnit-
ten 5.3.2 und 5.3.3 eingehender behandelt: 1) die „Warmlaufphase“ (Abb. 5.4 oben) zur
Generierung von Sedimentanfangsbedingungen und 2) die Selbstevaluation als abschlie-
ßender Bestandteil der Simulationsphase.
Die gestrichelten Eintragungen in Abbildung 5.4 stellen zusätzliche Strukturelemente
dar, die zur Durchführung stochastisch auswertbarer Monte-Carlo-Simulationen erforder-
lich wären. Schwerpunkt dieser Arbeit ist allerdings nicht der Modultreiber, sondern das
Teilmodul selbst. Die Funktionalitäten des Modultreibers sind daher auf die Erfordernisse
der Kalibrierung und einzelner Langfristszenarien begrenzt.
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Abbildung 5.4: Ablaufschema des Modultreibers (mit Standgewässermodul „SGM“)
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5.3.2 Sedimentanfangsbedingungen („Warmlaufphase“)
Die Bereitstellung von Sedimentanfangsbedingungen stellt in der Gewässergütemodel-
lierung mit expliziter Berücksichtigung des Sedimentkörpers eine besondere Problema-
tik dar (DITORO, 2001). Einerseits liegen flächendeckende Messdaten in allen Simula-
tionsgrößen für den Beginn des Simulationszeitraums selten vor. Andererseits kann eine
vorgegebene Sedimentzusammensetzung die Simulationsergebnisse wegen der niedrigen
Geschwindigkeit der Sedimentaustauschprozesse über lange Zeit beeinflussen.
Der existierende Sedimentkörper eines Gewässers ist das Resultat der sedimentbildenden
Prozesse in der Vergangenheit. Bei angemessener Kalibrierung sollte sich der Sediment-
zustand nach langjähriger Beschickung des Modells mit historischen Belastungsdaten nä-
herungsweise von selbst einstellen. Ein gängiges Verfahren ist es daher, Sedimentanfangs-
bedingungen für den Kalibrierungszeitraum nicht vorzugeben, sondern durch iterative
Wiederholung eines repräsentativen Belastungszeitraums mit Hilfe des Modells zu be-
rechnen (DITORO, 2001; SOETAERT et al., 2000). Die Iteration wird so lange fortgeführt,
bis der Systemzustand zum Ende des Belastungszeitraums gegen einen Gleichgewichts-
zustand konvergiert. Sofern Daten zur Sedimentzusammensetzung vorliegen, können sie
mit dem simulierten Sedimentzustand verglichen werden, um das Ergebnis in die Beurtei-
lung der Kalibrierungsgüte einzubeziehen. Das Verfahren hat den Vorteil, dass die Sedim-
entzusammensetzung als Unsicherheit aus dem Kalibrierungsprozess eliminiert wird, d.h.
das Kalibrierungsergebnis ist unabhängig von der Wahl der Sedimentanfangsbedingun-
gen (DITORO, 2001). Andererseits besteht das Problem, die Randbedingungen für den
repräsentativen Belastungszeitraum angemessen zu festzulegen, sofern historische Daten
nicht in hinreichendem Umfang vorliegen. DITORO (2001) setzt in der Regel das erste
Jahr des Kalibrierungs- bzw. Simulationszeitraums als Belastungsepisode an.
Die iterative Bestimmung der Sedimentanfangsbedingungen wird hier als „Warmlaufpha-
se“ bezeichnet (Abb. 5.4). Zur Prüfung der Konvergenz des Systemzustands eignet sich
die Summe der quadratischen Abweichungen in allen Segmentkonzentrationen Ck und
gelösten Anteilen fk zum Ende zweier aufeinander folgender Zyklen durch den „Warm-
laufzeitraum“. Die Randbedingungen für den Warmlaufzeitraum sind als eigenständiger
Teil des Eingangsdatensatzes vorzugeben.
5.3.3 Selbstevaluation
a) Prinzip
Die Selbstevaluation bezeichnet die Bewertung der Qualität des Simulationsergebnisses
anhand von Vergleichsdaten. Das Resultat der Selbstevaluation ist ein einzelner Quali-
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tätsparameter E, der die Güte der Datenanpassung quantifiziert und die Grundlage für
die automatische Modulkalibrierung darstellt. Er entsteht durch Akkumulation aus den
Fehlermaßen εk für die Einzelzeitreihen der Ausgabegrößen in O (Gl. 5.4).
b) Einzelzeitreihen
Nach Beendigung der Schleife über den Simulationszeitraum (vgl. Abb. 5.4) liegt zu allen
Nt externen Zeitpunkten t = t0 +λ ·∆t (λ = 1 . . .Nt) ein Ausgabevektor Oλ des Teilmo-
duls mit Elementen Okλ vor (k = 1 . . .NO, NO = NC +N ·NP, siehe Gl. 5.4):
←−−−−−−−−−−−−−−− NO −−−−−−−−−−−−−−−→
←− NC −→ ←− NP −→ ←− NP −→
O1 =

CO1 . . .CONC , P11 . . . P1NP, . . . , PN1 . . . PNNP

t0+1·∆t
O2 =

CO1 . . .CONC , P11 . . . P1NP, . . . , PN1 . . . PNNP

t0+2·∆t
.
.
. Nt
ONt =

CO1 . . .CONC , P11 . . . P1NP, . . . , PN1 . . . PNNP

t0+Nt ·∆t
(5.6)
In analoger Form seien Vergleichsdaten Dkλ gegeben. Die Abweichung zwischen Modu-
lausgabe und Vergleichsdaten kann für jede einzelne Ausgabegröße Ok auf zwei unter-
schiedlichen Wegen definiert werden:
1. unter Berücksichtigung jedes Einzelzeitpunktes. Ein Maß zur Quantifizierung
der Reststreuung zwischen Ausgabe- und Vergleichsdaten ist die gewichtete Qua-
dratsumme SSEk der Residuen Okλ −Dkλ (unerklärte Quadratsumme, MIKHAIL &
ACKERMANN, 1976; MATHWORKS, 2005), d.h.
SSEk =
NtX
λ=1
wkλ · (Dkλ −Okλ )2 . (5.7)
Die Gewichte wkλ seien für jede einzelne Ausgabegröße Ok derart normiert, dass
NtX
λ=1
wkλ = 1. (5.8)
Mit Hilfe der Gewichte wkλ ist es möglich, die Residuen Okλ −Dkλ entsprechend
der Genauigkeit des jeweiligen Vergleichswertes Dkλ in die Quaratsumme einflie-
ßen zu lassen. Dazu muss die Varianz des einzelnen Vergleichswertes bekannt sein,
das Gewicht wkλ ist dann (bei statistischer Unabhängigkeit der einzelnen Dkλ ) pro-
portional zum Kehrwert der Varianz zu wählen (MIKHAIL & ACKERMANN, 1976).
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Hier sollen die wkλ lediglich dazu genutzt werden, einzelne Zeitpunkte t mit of-
fensichtlichen Ausreißern der Ausgabe- oder Vergleichsdaten vollständig aus der
Bewertung zu entfernen (wkλ = 0).
Eine zweckmäßige Normierung der unerklärten Quadratsumme SSEk (Gl. 5.7) er-
folgt mit der Gesamtquadratsumme SSTk der Vergleichsdaten bezüglich ihres Mit-
telwertes (MATHWORKS, 2005), die proportional zur Varianz der Vergleichsdaten
ist. Mit dem gewichteten Mittelwert der Vergleichsdaten,
NtX
λ=1
wkλ ·Dkλ , (5.9)
ergibt sich die Gesamtquadratsumme zu (WITTE & SCHMIDT, 1991)
SSTk =
NtX
λ=1
wkλ ·

Dkλ −
NtX
λ=1
wkλ ·Dkλ
2
. (5.10)
Der Quotient SSEk/SSTk aus unerklärter Quadratsumme und Gesamtquadratsum-
me bezieht die Streuung zwischen Modellergebnissen und Vergleichsdaten auf die
Güte der Anpassung mit einer horizontalen Ausgleichsgeraden auf dem Niveau
des Mittelwerts. Für den Fall 0 ≤ SSEk/SSTk ≤ 1 entspricht 1− SSEk/SSTk dem
Bestimmheitsmaß r2 einer nichtlinearen Regression (WITTE & SCHMIDT, 1991;
MATHWORKS, 2005). Daher soll
ε1k(Dkλ , Okλ , wkλ ) =
SSEk
SSTk
(5.11)
hier als Unbestimmtheitsmaß der Datenanpassung bezeichnet werden, und es gilt:
r2k = 1− ε1k(Dkλ , Okλ wkλ ) für ε1k(Dkλ , Okλ wkλ )≤ 1. (5.12)
Eine Minimierung des Unbestimmtheitsmaßes kommt also einer Maximierung des
Bestimmtheitsmaßes gleich. Das Bestimmtheitsmaß r2 ist eine gängige Größe zur
Bewertung der Datenanpassung in der Wasserqualitätsmodellierung (HÅKANSON,
1995).
2. im Mittel für die gesamte Zeitreihe. Die absolute Abweichung der gewichteten
Mittelwerte von Ausgabe- und Vergleichsdaten (siehe Gl. 5.9), NtXλ=1 wkλ ·Dkλ −
NtX
λ=1
wkλ ·Okλ
 , (5.13)
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wird durch Normierung mit dem kleineren der beiden Mittelwerte zum Fehlermaß
ε2k(Dkλ , Okλ , wkλ ) =
 NtPλ=1 wkλ ·Dkλ − NtPλ=1 wkλ ·Okλ
Min NtPλ=1 wkλ ·Dkλ ; NtPλ=1 wkλ ·Okλ
! . (5.14)
Die Normierung mit dem Minimum der Mittelwerte impliziert sowohl bei Über-
als auch bei Unterschreitung des Vergleichswertes eine identische Spannweite 0≤
ε2k ≤ ∞.
c) Akkumulation
Ein akkumulierter Qualitätsparameter E zur Bewertung der gesamten Datenanpassung
soll als gewichtetes Mittel der Fehlermaße ε1k oder ε2k für alle einzelnen Ausgabegrößen
Ok gebildet werden. Die Entscheidung zwischen den Fehlermaßen ε1k oder ε2k ist dabei
für die automatische Modulkalibrierung von Bedeutung: Die Verwendung von ε1k führt
dazu, dass der zeitliche Verlauf der Ausgabegröße Ok an denjenigen der Daten angepasst
wird, mit ε2k läuft die Optimierung lediglich auf eine Anpassung der Mittelwerte hinaus.
Weil zeitlich aufgelöste Daten für die Sedimenteigenschaften Pm j ( j = 1 . . .NP) nicht oder
nur in grober Form zu erwarten sind, ist hier die Verwendung von ε2k angebracht.
Mit den übergeordneten Gewichten Wk ergibt sich der Qualitätsparameter E daher zu
E =
1
NOX
k=1
Wk

NCX
k=1
Wk · ε1k +
NOX
k=NC+1
Wk · ε2k

. (5.15)
Die übergeordneten Gewichte Wk können zur subjektiven Bewertung der einzelnen Aus-
gabegrößen Ok genutzt werden, um z.B. die Güte der Datenanpassung in ausgewählten
Schlüsselgrößen mit höherer Priorität zu belegen.
Umso kleiner der Qualitätsparameter E, umso besser die Anpassung zwischen Ausgabe-
und Vergleichsdaten, d.h. das Optimierungsziel für die Modellkalibrierung lautet
E !→Min. (5.16)
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6 Anwendungsbeispiel
6.1 Überblick
6.1.1 Talsperre Spremberg im Einzugsgebiet der Spree
a) Lage und Problemstellung
Als Verifizierungs-, Validierungs- und Anwendungsgrundlage dient die 1965 in Betrieb
genommene Talsperre Spremberg im Einzugsgebiet der Spree. Sie ist die größte Talsper-
re des Landes Brandenburg (LUA BRANDENBURG, 2004). Standort des Flachlandstau-
beckens ist das Durchbruchstal der Spree durch den Niederlausitzer Grenzwall oberhalb
der Ortschaft Bräsinchen (SENSEL & SCHAEFER, 1998). Die Talsperre Spremberg liegt
somit an der oberstromigen Grenze des Teileinzugsgebiets, das in der wasserwirtschaft-
lichen Praxis als „Mittlere Spree“ bezeichnet wird, von der sächsisch-brandenburgischen
Grenze bis zum Wehr Leibsch reicht und den Spreewald mit einschließt (Abb. 6.1, KA-
DEN et al., 2002). Insofern stellt sie den Anschluss an das Teileinzugsgebiet der Oberen
Spree dar, das sich südlich bis zur Quelle bei Neugersdorf (Sachsen) erstreckt.
Die Talsperre Spremberg dient heute vorwiegend dem Hochwasserschutz und der Aufhö-
hung des Niedrigwasserabflusses in den unterliegenden Gewässerabschnitten (SENSEL &
SCHAEFER, 1998), zu denen auch der Spreewald zählt.
Die wasserwirtschaftliche Situation des Spreeeinzugsgebiets ist durch die bergbaulichen
Aktivitäten im Niederlausitzer Braunkohlerevier geprägt. Die Periode erheblicher anthro-
pogener Einflussnahme auf den Wasserhaushalt dauert seit Mitte der 1960er Jahre bis
heute an (KADEN et al., 2002). Das Jahr 1990 stellte allerdings eine deutlich Zäsur in der
Braunkohleförderung dar, in deren Folge ein großer Teil der existierenden Tagebaue still-
gelegt wurde (DRIESCHER & BEHRENDT, 2002). Die großräumige Grundwasserabsen-
kung ist heute die gravierendste Konsequenz für die Spree aus wassermengenwirtschaft-
licher Sicht (KADEN et al., 2002). Einerseits gehen die jahrzehntelangen Sümpfungswas-
sereinleitungen in die Spree mit der Einschränkung der Förderaktivitäten zurück. Ande-
rerseits wird zur Auffüllung der Tagebaurestseen zusätzliches Oberflächenwasser benö-
tigt, um der Versauerung der entstehenden Gewässer entgegenzuwirken. Aktuelle Progno-
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sen gehen bis 2020 von einer Reduktion des Mittelwasserabflusses auf ca. zwei Drittel der
vorbergbaulichen Periode aus (MQ = 14,3m3/s am Pegel Cottbus - Sandower Brücke von
1900 bis 1964; KADEN et al., 2002).
Die aus wassergütewirtschaftlicher Sicht entstehenden Probleme hängen stark mit den
Verwitterungsprozessen eisensulfidhaltiger Minerale zusammen, die nach Zutageförde-
rung oder infolge der Absenkung des Grundwasserspiegels oxidiert werden und u.a. hohe
Eisen- und Sulfatkonzentrationen der in die Spree eingeleiteten Grubenwässer verursa-
chen (BEHRENDT, 2002; KADEN et al., 2002). Die hohen Eisenkonzentrationen haben
insbesondere in der Talsperre Spremberg zu einem effektiven Rückhalt partikulären Phos-
phors geführt (HEIDENREICH & KLEEBERG, 2001). Der in den kommenden Jahrzehn-
Abbildung 6.1: Lage der Talsperre Spremberg im Flussgebiet der Spree (nach: KADEN
et al., 2002)
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Tabelle 6.1: Daten zur Talsperre Spremberg (nach: SENSEL & SCHAEFER, 1998; KLEE-
BERG & HEIDENREICH, 2003)
Höchster Stau 94,15 mNN
Stauziel (Dauerstau) 92,00 mNN
Absenkziel (Betriebsraum) 88,00 mNN
Gesamtstauraum 42,70 hm3
Betriebsraum 20,40 hm3
Hochwasserrückhalteraum 19,00 hm3
Mittlere Tiefe 3 − 4 m (je nach Stauhöhe)
Theoretische Verweilzeit 10− > 30 d (1965-2003)
ten bevorstehende, starke Rückgang der eisenhaltigen Sümpfungswassereinleitungen lässt
bei unverändertem Phosphoreintrag eine Verminderung der Phosphorretention im Bereich
der oberen und mittleren Spree erwarten, die mit erhöhten Phosphorfrachten im Unterlauf
einherginge und den dort geplanten Maßnahmen zur Eutrophierungsminderung entgegen-
liefe (BEHRENDT, 2002).
b) Gewässercharakteristik
Der Gesamtstauraum beträgt 42,70 hm3, davon sind 20,40 hm3 Betriebsraum (88,00 bis
92,00 mNN) und 19 hm3 Hochwasserrückhalteraum (92,00 bis 94,15 mNN) (vgl. Tab.
6.1). Den einzigen wesentlichen Zufluss stellt im Süden die Spree dar, die sich im Nor-
den unterhalb des Grundablasses fortsetzt (SENSEL & SCHAEFER, 1998). Die rechneri-
sche Verweilzeit lag bis 1990 zwischen 10 und 22 Tagen, seit 1990 zeigt sie in Anbe-
tracht der sinkenden Zuflussmengen einen wachsenden Trend mit Werten von über 30
Tagen (KLEEBERG & HEIDENREICH, 2003). Durch die Vorsperre Bühlow (Volumen:
292000 m3, Oberfläche: 118000 m2) ist die Talsperre vor dem Eintrag von Geschiebe ge-
schützt (SEIDEL et al., 1996). Beim vorbergbaulichen Mittelwasserabfluss von 14,3m3/s
beträgt die rechnerische Verweilzeit in der Vorsperre ca. 0,24 d.
Die Bathymetrie der Talsperre Spremberg ist in Abbildung 6.2 gezeigt. Mit einer mittleren
Tiefe von 3 bis 4 m ist der Wasserkörper ganzjährig vertikal durchmischt (polymiktischer
Flachseecharakter), Temperaturschichtungen treten in der Regel nicht auf (SENSEL &
SCHAEFER, 1998) oder sind kurzfristig und auf den tiefsten (≈ 8,5 m) Beckenbereich
vor der Staumauer begrenzt (HEIDENREICH & KLEEBERG, 2001). Die Beobachtungen
decken sich mit den theoretisch-empirischen Kriterien nach Kapitel 2.2.2 (Abb. 2.2).
Das Gewässer ist in weiten Teilen von Kiefernwald umgeben. Insbesondere entlang des
steil abgeböschten Nordwestufers liegen die Baumgipfel mehr als 20m über dem Wasser-
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Abbildung 6.2: Bathymetrie der Talsperre Spremberg (Tiefenangaben für das Stau-
ziel, Hs = 92,0 mNN); Lage der ADCP-Strömungsmesspunkte MP01, MP02, MP06,
MP08 und MP10; angesetzte Beschattungshöhen Hw bezogen auf Hs = 92,0 mNN
(Hw = 7 m, wo keine anderen Werte angegeben sind)
spiegel und bewirken eine Abschattung der Wasseroberfläche gegenüber Wind aus vor-
herrschenden (süd-)westlichen Richtungen (RUBBERT & KÖNGETER, 2005).
SENSEL & SCHAEFER (1998) stufen die Talsperre Spremberg als eutroph ein und geben
maximale Sichttiefen von 1m an. In den letzten Jahren ist aber eine deutliche Tendenz zur
Verbesserung der Wasserqualität zu verzeichnen, die mit wachsenden Sichttiefen einher-
geht (HEIDENREICH & KLEEBERG, 2001). Es ist bekannt, dass in einigen Gewässergüte-
parametern ausgeprägte Qualitätsgradienten von der Stauwurzel bis zum Staudamm auf-
treten (SENSEL & SCHAEFER, 1998). So zeigt z.B. die Eisenkonzentration eine deutliche
Abnahme, der pH-Wert hingegen einen Anstieg und einen Zuwachs an Variabilität. Die
Eisen-Phosphat-Interaktion ist von besonderer Bedeutung für die Phosphorretention in
der Talsperre (SENSEL & SCHAEFER, 1998; HEIDENREICH & KLEEBERG, 2001; HEI-
DENREICH & KLEEBERG, 2003). Das Phosphor-Bindungsvermögen der stark eisenhalti-
gen Sedimente ist zum gegenwärtigen Zeitpunkt noch nicht erschöpft (HEIDENREICH &
KLEEBERG, 2003).
6.1.2 Datengrundlage
Das zur Talsperre Spremberg vorliegende Datenmaterial ist in der Tabelle 6.2 zusammen-
gefasst und dort in die Teilbereiche Hydrodynamik (eigene Untersuchungen, siehe Kap.
6.2.3a), Morphologie, Hydrologie, Meteorologie sowie Wasser- und Sedimentqualität ge-
156 Kapitel 6
Tabelle 6.2: Datengrundlage zur Talsperre Spremberg
Datentyp Zeit(raum) Quelle
Hydrodynamik
a) ADCP-Strömungsprofile in fünf Messpunkten (siehe Abb.
6.2)
Messdauer
24 − 72 h
1
Morphologie
b) Echolot-Messdaten zur Bathymetrie des Staubeckens
(aufgenommen bei einer Stauhöhe von 92,5 mNN)
Frühjahr 2001 2
Hydrologie
c) Tägliche Beckenzuflüsse und -abflüsse 1971 - 1998 3
d) Tageswerte der Stauhöhe 1970 - 2001 3
Meteorologie
e) Tageswerte der mittleren Windstärke 1990 - 2000 4
f) Monatsmittelwerte der Windstärke 1951 - 1989 4
g) Windrichtungen zu ca. drei Terminen täglich 1951 - 2000 4
h) Tägliche Mittelwerte der Lufttemperatur, der relativen
Luftfeuchtigkeit und des Bewölkungsgrades
1990 - 2000 4
i) Monatsmittelwerte der Lufttemperatur, der relativen
Luftfeuchtigkeit und des Bewölkungsgrades
1951 - 1989 4
j) Tägliche Globalstrahlung 1990 - 2000 5
k) Monatssummen der Globalstrahlung 1951 - 1989 5
Wasserqualität
l) ca. 35 verschiedende Wasserinhaltsstoffe an 7
verschiedenen Messpunkten in der TS Spremberg, ca. 4-5
Beprobungen pro Jahr
1990 - 2000 3
m) ca. 35 verschiedende Wasserinhaltsstoffe im unmittelbaren
Ober- und Unterlauf der Spree (Gütemessstellen
„Wilhelmsthal“ und „Bräsinchen“), ca. 20 Beprobungen
pro Jahr
1993 - 2000 3
Sedimentqualität
n) Parameter zur Sedimentzusammensetzung (Dichte,
Trockensubstanz, Eisengehalt, Phosphorgehalt,
Glühverlust, Bindungsformen des Phosphor)
2000 - 2002 2
o) Untersuchungen zum Phosphor-Adsorptionsverhalten
(Sättigungskapazität, Sättigungsgrad,
Gleichgewichtskonzentration)
2001 2
Quellen: 1) eigene Erhebung (vgl. Kap. 6.2.3a), 2) Lehrstuhl Gewässerschutz an der BTU Cott-
bus, Forschungsstelle Bad Saarow, 3) Landesumweltamt Brandenburg, 4) Deutscher Wetter-
dienst, Wetterstation Cottbus, 5) Deutscher Wetterdienst, Dresden
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gliedert. Besonderheiten und Einschränkungen der Daten werden an jeweils angebrachter
Stelle in den folgenden Kapiteln erörtert.
6.1.3 Ziele und Vorgehensweise
Erstes Ziel ist der Aufbau eines Gewässergütemoduls für die Talsperre Spremberg, das
sich zur Einbindung in ein übergeordnetes Flussgebietsmodell eignet und darüber hin-
aus auch im alleinstehenden Betrieb langfristige Prognosen über die voraussichtliche
Entwicklung des Wasserkörpers unter den veränderten Rahmenbedinungen des Spree-
Einzugsgebiets erlaubt. Im Vordergrund stehen dabei die Auswirkungen einer veränder-
ten Eisen- und Nährstoffbelastung im Sinne des Kapitels 6.1.1. Langfristsimulationen zu
ausgewählten Szenarien sollen durchgeführt werden, um diese Auswirkungen zu quanti-
fizieren.
Auf der Grundlage des Datenmaterials zur Talsperre Spremberg erfolgt im Zuge des Mo-
dulaufbaus auch die Verifizierung und Validierung der in den Kapiteln 3 (Wasserqualitäts-
kern) und 4 (reduzierte Hydrodynamik) eingeführten Modellkonzepte und -komponenten.
Die Umsetzung der Ziele orientiert sich an dem vierstufigen Ablaufplan, den die Abbil-
dung 6.3 zeigt. Die ersten drei Stufen repräsentieren den Modulaufbau. Sie finden ih-
re Entsprechung in den Kapiteln 6.2, 6.3 und 6.4. Jede dieser Stufen wird durch einen
Verifikations- und Validierungsschritt abgeschlossen. Auf der vierten Stufe (Kap. 6.5) er-
folgt schließlich die Modellanwendung zur Langfristsimulation.
Stufe 1 umfasst den Aufbau des detaillierten Strömungsmodells, das zur Analyse der
dreidimensionalen Strömungsverhältnisse in der Talsperre und zur Vorberechnung der
Strömungsszenarien für den Datenbestand des Gütemoduls herangezogen werden soll.
Kalibrierung und Validierung erfolgen anhand der eigens zu diesem Zweck durchgeführ-
ten Strömungsmessungen (Tab. 6.2, Pos. a).
Stufe 2 bezeichnet die anschließende Reduktion der Hydrodynamik zur Verwendung in-
nerhalb des Standgewässermoduls. Anhand ausgewählter Simulationsszenarien werden
zunächst die in Kap. 4.3.1 benannten Zusammenhänge zwischen den hydrodynamischen
Steuerungs- und Kopplungsgrößen verifiziert, die in das Konzept der Interpolationsfunk-
tion RHD(φ) nach Abschnitt 4.3 eingehen. Die Interpolationsfunktion selbst wird auf der
Grundlage eines vollständigen, vorberechneten Szenarienraums aufgestellt und duch Ver-
gleich der Ergebnisse ψ = RHD(φ) mit den Resultaten zusätzlicher Testszenarien sowohl
verifiziert als auch validiert.
Stufe 3 repräsentiert den vollständigen Aufbau des Gütemoduls, der nach Einbindung
der reduzierten Hydrodynamik im wesentlichen die Festlegung der modulinternen Kon-
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Abbildung 6.3: Vorgehensweise für das Anwendungsbeispiel
stanten und Parameter erfordert (vgl. Abb. 5.3). Deren Bestimmung erfolgt teils unmit-
telbar durch Ableitung aus Messdaten, teils durch automatische Kalibrierung unter Be-
rücksichtigung von Literaturangaben. Die Validierung findet wiederum im Vergleich mit
Messwerten statt (Tab. 6.2, Pos. l-o).
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6.2 Detaillierte Hydrodynamik
6.2.1 Vorbemerkungen
Die Untersuchungen zu den Strömungsverhältnissen in der Talsperre Spremberg sind von
RUBBERT et al. (2003), RUBBERT et al. (2005) und insbesondere RUBBERT & KÖNGE-
TER (2005) umfangreich dokumentiert. Unter Verweis auf diese Arbeiten enthalten die
folgenden Abschnitte eine verkürzte Darstellung der wesentlichen Verfahrensschritte und
Ergebnisse.
6.2.2 Strömungsmodell
Für die Strömungsmodellierung wird das von DANIELS (1992) entwickelte, am Insti-
tut für Wasserbau und Wasserwirtschaft der RWTH Aachen an die hydrodynamischen
Verhältnisse in Standgewässern angepasste Programm PASTIS-3D verwendet (FORKEL,
1995; BERGEN, 1999). PASTIS-3D löst die dreidimensionalen, inkompressiblen, nicht-
hydrostatischen, instationären Navier-Stokes-Gleichungen (Impulserhaltung und Konti-
nuität). Die Coriolis-Kraft wird als Volumenkraft berücksichtigt (FORKEL, 1995). Die
räumliche Diskretisierung erfolgt nach der Finite-Elemente-Methode mit Hexaederele-
menten, konstanten Ansatzfunktionen für den Druck und linearen Ansatzfunktionen für
die Geschwindigkeiten (DANIELS, 1992). Zur zeitlichen Diskretisierung wird in Anleh-
nung an BERGEN (1999) das Crank-Nicolson-Verfahren gewählt (zentrale Finite Diffe-
renzen bzw. „Trapezregel“), das die numerische Diffusion minimiert. Die Druckentkopp-
lung basiert auf dem Projektion-2-Algorithmus nach GRESHO (1990) und GRESHO &
CHAN (1990). Details zu den Modellgleichungen und deren numerischer Lösung finden
sich u.a. bei DANIELS (1992).
Die Finite-Elemente-Methode impliziert eine räumliche Filterung des berechneten Strö-
mungsfeldes (FORKEL, 1995, BERGEN, 1999). Zur Modellierung der turbulenten Fein-
strukturspannungen, deren Wirkung sich nicht direkt auflösen lässt, verwenden FORKEL
(1995), BERGEN et al. (1995) und FORKEL et al. (1997) in einem ungeschichteten Stand-
gewässer erfolgreich einen isotropen Smagorinsky-Ansatz. Danach wird die turbulente
Wirbelviskosität als Funktion des lokalen Deformationstensors, der örtlichen Filterwei-
te und des globalen cs-Wertes („Feinstrukturspannungsparameter“) berechnet (FORKEL,
1995). Die von BERGEN (1999) vorgenommene Erweiterung des Turbulenzmodells, die
hier zur Anwendung kommt („Mixed Model“ mit anisotropem Smagorinsky-Ansatz ba-
sierend auf Filterweiten in Gradientenrichtung), ist speziell auf die anisotropen Eigen-
schaften sowohl der Strömung als auch der räumlichen Diskretisierung in Seen und Tal-
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sperren ausgerichtet. Unter anderem berücksichtigt der modifizierte Smagorinsky-Anteil
der Feinstrukturspannungen unterschiedliche Filterweiten in den drei Raumrichtungen.
Hinsichtlich weiterer Details wird auf BERGEN (1999) verwiesen. RUBBERT et al. (2003)
diskutieren die Anwendung des Verfahrens am Beispiel der flachen Talsperre Quitzdorf
im sächsischen Einzugsgebiet der Spree, deren physikalische Eigenschaften mit denen
der Talsperre Spremberg vergleichbar sind (vgl. Abb. 6.1).
An der Sohle werden Dirichlet-Randbedingungen nach der „2-Punkt-Methode“ verwen-
det, die eine Skalierung der sohlnahen Fließgeschwindigkeit nach dem logarithmischen
Wandgesetz bewirkt (SCHWEIM et al., 2000). Zum Einsatz kommt das Wandgesetz nach
ZANKE (1982), das im hydraulisch rauen Fall die Vorgabe der absoluten Wandrauheit ks
erfordert (Gln. 4.7 - 4.9).
Zufluss Qzu und Abfluss Qab werden als Dirichlet-Randbedingungen angesetzt. Bei ver-
nachlässigbar kleinen Änderungen der Wasserspiegellage sind quasi-stationäre Simula-
tionen näherungsweise möglich, wenn der Differenzstrom Qzu−Qab zur Wahrung der
Kontinuität in ein homogenes vertikales Geschwindigkeitsfeld an der Wasseroberfläche
umgerechnet wird, das dort wiederum eine Dirichlet-Randbedingung darstellt.
Windschubspannungen werden nach Gleichung 4.23 aus der Windgeschwindigkeit vw be-
rechnet und als Neumann-Randbedingung an der Wasseroberfläche verwendet. Bezogen
auf die Windgeschwindigkeit in 10 m Höhe, wird der cw-Wert zu cw = 1,3 ·10−3 gewählt
(BERGEN, 1999; RUBBERT & KÖNGETER, 2005).
In der Talsperre Spremberg sind kleinskalige Inhomogenitäten des Windfeldes, die aus
der Abschattung durch Böschungshöhe und Vegetation entstehen, für die Ausbildung der
großräumigen Zirkulation von Bedeutung. Sie werden durch ufernahe Abminderung der
Windschubspannung τwmax in Anlehnung an OTTESEN HANSEN (1979) nach dem in Ab-
bildung 6.4 dargestellten Prinzip berücksichtigt, das eine Vorgabe der Beschattungshöhe
Hw sowie der Windschattenparameter αw und βw erfordert (RUBBERT & KÖNGETER,
2005). Die verwendeten Beschattungshöhen Hw sind für eine Stauhöhe von Hs = 92mNN
in Abbildung 6.2 eingetragen. Werte αw = βw ≈ 6 entsprechen der Überströmung einer
idealen Sohlstufe ohne Wechsel der Rauheit am Ort der Oberflächendiskontinuität. Die
Wahl eines Wertes βw > 6 lässt sich in Anbetracht der Abweichungen von diesem idea-
lisierten Fall begründen (RUBBERT & KÖNGETER, 2005; RUBBERT et al., 2005). Die
Einstellung des Wertes βw erfolgt daher im Rahmen der Kalibrierung.
Die Netzgenerierung verläuft semi-automatisch in drei Schritten: 1) automatische Aus-
diskretisierung der Fläche, die von der zur Stauhöhe Hs gehörigen Isobathe eingeschlos-
sen wird („Basisnetz“), 2) Interpolation der digitalen Bathymetrie-Daten (Pos. b in Tab.
6.2) auf die Knoten des Basisnetzes (Kriging-Verfahren) und 3) siebenfache Projekti-
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Abbildung 6.4: Berücksichtigung des Windschattens in Ufernähe (aus: RUBBERT &
KÖNGETER, 2005)
Abbildung 6.5: 2D-Basisnetz (links) und 3D-Berechnungsgitter (rechts, Untersicht,
400-fach überhöht) zur Stauhöhe Hs = 91,4 mNN
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on des Basisnetzes in gleichmäßigen Abständen zwischen Wasserspiegel und Sohle mit
anschließender Verknüpfung zum 3D-Gitter und Bandbreitenoptimierung. Das resultie-
rende Berechnungsgitter mit 49833 Knoten und 40560 Elementen ist für die Stauhöhe
Hs = 91,4 mNN in Abbildung 6.5 gezeigt. Das Basisnetz wird in Ufernähe und entlang
des deutlich ausgeprägten Spree-Grabens verfeinert, um die dort besonders großen Sohl-
lagengradienten aufzulösen. Die horizontale Gitterweite liegt zwischen 20 und 50 m, die
vertikale Gitterweite beträgt ein Sechstel der lokalen Wassertiefe. Insgesamt erlaubt das
gewählte Diskretisierungsverfahren eine sehr genaue Abbildung der natürlichen morpho-
logischen Verhältnisse und erfüllt damit eine der wichtigsten Bedingungen für die erfolg-
reiche Simulation der windinduzierten Zirkulation (TEETER et al., 2001).
6.2.3 Kalibrierung und Validierung
a) Strömungsmessungen
Mit einem 600kHz-Breitband-ADCP-Gerät (Fabrikat: Workhorse Sentinel, Firma RD In-
struments) werden innerhalb eines zusammenhängenden Zeitraums von zehn Tagen an
den fünf in Abbildung 6.2 dargestellten Punkten Vertikalprofile der dreidimensionalen
Strömung aufgenommen. Montiert auf ein Stativ mit kardanischer Aufhängung, ist das
Gerät in einer aufwärts gerichteten Konstellation fest an der Gewässersohle installiert.
Die vertikale Auflösung der Tiefenzellen wird zu 25 cm gewählt, die Messfrequenz im
Feld zunächst auf den maximalen Wert von 1 s−1 festgelegt, um eine größtmögliche
Bandbreite turbulenter Skalen erfassen zu können. Im eigens nachgerüsteten, robusten
und hoch auflösenden Flachwassermodus des ADCP (Wassertiefe < 8 m, Strömungsge-
schwindigkeit < 1 m/s; RD INSTRUMENTS, 1999) beträgt die geräteseitige Standard-
abweichung des Einzelmesswerts („single ping“) bei dieser Konfiguration 3,6 cm/s. Im
Zuge der Datenauswertung werden die Einzelmesswerte derart zu Gruppenwerten („En-
sembles“) gemittelt, dass a) die rechnerische Reststandardabweichung des Gruppenwerts
auf den systematischen Gerätefehler von 0,2 cm/s gesenkt wird (RD INSTRUMENTS,
1995; RD INSTRUMENTS, 1996) und b) die Bedingung für Homogenität innerhalb des
pyramidenförmigen Messvolumens erfüllt ist (RD INSTRUMENTS, 1996).
Die in den Abbildungen 6.6, 6.7 und 6.8 („ADCP“) gezeigten Vertikalprofile der Strö-
mung stellen Mittelwerte der Ensemble-Zeitreihen über ausgewählte Abschnitte des
Messzeitraums dar (vgl. Kap. 6.2.3). Die Fehlerbalken repräsentieren die Reststandardab-
weichung der Ensemble-Zeitreihe über den jeweiligen Mittelungszeitraum. Die vertikalen
Profilausschnitte ohne Messwerte an der Sohle und unter der Wasseroberfläche sind mess-
technisch zu begründen (RD INSTRUMENTS, 1995; RUBBERT & KÖNGETER, 2005).
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Abbildung 6.6: Strömungsprofile am MP01 (oben) und am MP02: Vergleich zwischen
Messung und Simulation für einen Wind von 3 m/s (2 m oh. WOF) bzw. 2 m/s (nur
MP02) aus NOO
Die durch Handmessung vom Messboot (ca. 2 m über der Wasseroberfläche) aufgezeich-
neten Windverhältnisse während der Strömungsmessungen sind in Abbildung 6.9 darge-
stellt. Sie sind mit den Daten des Deutschen Wetterdienstes (16 m über Land, ca. 13 km
nordwestlich des Dammes) gut vergleichbar, Unterschiede lassen sich durch örtliche Ef-
fekte und das eingesetzte Messverfahren erklären (RUBBERT & KÖNGETER, 2005). Ins-
gesamt manifestiert sich eine große Variabilität der Windverhältnisse. Die Windrichtung
dreht von anfangs nordöstlicher Richtung (MP01, MP02) zunächst abrupt (Stunde 60)
und anschließend kontinuierlich über Südwest (MP06) und West (MP08, MP10) bis auf
Nordwest. Die Windstärke nimmt von ca. 2 m/s zunächst vollständig ab (≈ Stunde 60),
um anschließend bis auf Werte > 10 m/s zu steigen, die vor Ort subjektiv Sturmverhält-
nissen entsprechen. Die Variabilität des Windes ist beim Vergleich zwischen Strömungs-
messungen und -simulationen zu berücksichtigen.
164 Kapitel 6
Abbildung 6.7: Strömungsprofil am MP06: Vergleich zwischen Messung und Simula-
tion für einen Wind von 3 m/s (2 m oh. WOF) aus SW
Abbildung 6.8: Strömungsprofile am MP08 (oben) und am MP10: Vergleich zwischen
Messung und Simulation für einen Wind von 5 m/s (2 m oh. WOF) aus WSW
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Abbildung 6.9: Windverhältnisse während der ADCP-Strömungsmessungen an der
Talsperre Spremberg; Symbole: eigene Messungen 2 m über der Wasseroberfläche,
Linien: DWD-Messungen 16 m über Land (ca. 13 km nordwestlich des Staudamms)
Die hydrologischen Verhältnisse verhalten sich über den Zeitraum der Strömungsmessun-
gen weitestgehend konstant (Qzu ≈ 9 m3/s, Qab ≈ 7,3 m3/s, Hs ≈ 91,4 mNN).
b) Strömungssimulationen
Den Ausführungen in Kapitel 6.2.2 zufolge verbleiben die Modellparameter cs (Fein-
strukturspannungskoeffizient), ks (absolute Rauheit) und βw (Windschatteneinfluss) zur
Festlegung durch Vergleich zwischen gemessenen und simulierten Strömungsprofilen.
Die systematische Bestimmung von cs = 0,08 und ks = 0,1m erfolgt durch Anpassung an
Messdaten für die flache Talsperre Quitzdorf (Abb. 6.1) mit vergleichbarer physikalischer
Charakteristik (RUBBERT et al., 2003). In der Talsperre Spremberg kommen identische
Werte cs und ks zur Anwendung.
Von besonderer Bedeutung für die Zirkulation in der Talsperre Spremberg bei vorherr-
schenden südwestlichen Windrichtungen ist der Windschatten entlang des nordwestlichen
Steiluferabschnitts (gestrichelte Randlinie in Abb. 6.2). In dessen Einflussbereich liegen
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die Messpunkte MP06, MP08 und MP10. Die Auswirkungen des Windschattens auf die
Strömung werden von RUBBERT & KÖNGETER (2005) daher anhand dieser drei Mess-
punkte untersucht. Die grundsätzliche Modifikation des Strömungsfeldes ist demnach für
6 ≤ βw ≤ 21 identisch. Im Detail lässt sich die beste Anpassung zwischen gemessenen
und berechneten Profilen mit dem Wert βw = 21 erzielen. Die lokale Strömung an den
Messpunkten MP01 und MP02 verhält sich weitaus weniger sensitiv bezüglich des Wind-
schatteneinflusses, weil im zentralen Beckenbereich keine ähnlich gravierende Verände-
rung des Zirkulationsmusters ausgelöst wird.
Ohne auf weitere Details der von RUBBERT et al. (2003) und RUBBERT & KÖNGETER
(2005) dokumentierten Parameteranpassung einzugehen, beschränkt sich die Gegenüber-
stellung gemessener und simulierter Profile hier nur noch auf den ausgewählten Parame-
tersatz (cs = 0,08, ks = 0,10 m, βw = 21).
Die hydrodynamischen Wirkungsgrößen für die Wasserqualitätsmodellierung sollen aus
quasi-stationären Strömungsfeldern zu unterschiedlichen, stationären meteorologischen
und hydrologischen Randbedingungsszenarien berechnet werden. Die gemessenen Zeit-
reihen der Strömung unterliegen aber stark instationären meteorologischen Verhältnissen
und sind demzufolge ihrerseits instationär. Für den Vergleich zwischen Simulationen und
Messungen werden daher teilweise nur Ausschnitte der gemessenen Zeitreihen verwen-
det, in denen ein annähernd stationärer Zustand erkennbar ist und die sich den im Feld
gemessenen Windverhältnissen zuordnen lassen (RUBBERT & KÖNGETER, 2005).
Alle Simulationsrechnungen laufen mit einer Zeitschrittweite von ∆th = 10 s über 10000
Zeitschritte, also knapp 28 Stunden simulierter Zeit. Nach jeweils ca. 14 Stunden ist ein
quasi-stationärer Strömungszustand erreicht. Die Auswertung der simulierten Profile er-
folgt daher durch Mittelung über die zweiten 14 Stunden.
Östlicher Wind
In der zweiten Hälfte der Messreihe am MP01 und während des Einsatzes am MP02
weht der Wind aus Ost und zeigt im Feld eine Tendenz zu nordöstlicher Richtung (NO).
Die Windgeschwindigkeit wird an der Talsperre zunächst mit 2,5 bis 3 m/s registriert.
Im Verlauf des Einsatzes am MP02 nimmt sie vollständig (bis auf Null) ab, bevor zum
Ende der Messreihe die Windrichtung auf Süd bis Südwest umschlägt (Abb. 6.9). Die
Auswertung der Zeitreihen wird am MP01 auf die letzten sechs und am MP02 auf die
ersten 4,5 Stunden beschränkt. Vergleichssimulationen erfolgen zunächst für 3 m/s Wind
(2m oh. WSP) aus NOO.
Am rechnerisch exakten Profilpunkt MP01 ist die Übereinstimmung zunächst unbefrie-
digend (Abb. 6.6). Berechnete und gemessene Geschwindigkeitsbeträge kommen aber
nahezu exakt zur Deckung, wenn der Vergleich an einem im Grundriss 50 m (entspre-
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chend zwei Elementweiten) entfernten Gitterpunkt angestellt wird. Die an den beiden
Gitterpunkten berechneten Profile der Strömungsrichtung stimmen in Sohlnähe gut mit
den Messungen überein, unterhalb des Wasserspiegels liegen sie jeweils an den Grenzen
der gemessenen Streubreite. Sowohl die Streuung der Messungen als auch die hohe räum-
liche Variabilität der Simulationsergebnisse erklären sich durch Betrachtung des ganzheit-
lichen Strömungsbildes, das in Abbildung 6.10a an der Wasseroberfläche dargestellt ist.
Bei Wind aus NOO bilden sich zwei großräumige, gegenläufige Strömungswirbel aus, von
denen der eine (antizyklonisch, mit dem Uhrzeigersinn) das dammnahe „Hauptbecken“,
der andere (zyklonisch) den Mittelteil der Talsperre erfasst und horizontal durchmischt.
Der MP01 befindet sich exakt in der Scherzone zwischen dem nach Norden gerichteten
Zulaufstrahl und der in südlicher Richtung orientierten Rückströmung. In diesem Be-
reich treten große horizontale Geschwindigkeitsgradienten auf, die zu den festgestellten
Unterschieden der simulierten Strömung an benachbarten Netzknoten führen. Ebenso ist
anzunehmen, dass kleine zeitliche Änderungen in Windrichtung und/oder -stärke durch
Lageverschiebungen der Scherzone große Fluktuationen in den gemessenen Geschwin-
digkeiten auslösen.
Am MP02 werden die gemessenen Strömungsrichtungen gut angenähert, die Geschwin-
digkeitsbeträge hingegen deutlich überschätzt (Abb. 6.6). Mit einer kleineren Windge-
schwindigkeit von 2 m/s (2m oh. WSP) kommen sowohl Richtungen als auch Beträge
sehr gut zur Deckung. Offensichtlich stellt der geringere Wert im Mittel eine bessere An-
näherung an die in der Realität instationär abnehmende Windgeschwindigkeit dar, deren
exakter Verlauf im Feld nur punktuell erfasst ist (Abb. 6.9).
Im Zirkulationsmuster nach Abbildung 6.10a befindet sich MP02 am nördlichen Scheitel-
punkt des zentralen, zyklonischen Wirbels und ist dort wiederum stark vom kleinräumigen
Wechselspiel zwischen zuflussinduzierter, nordwärts gerichteter Strömung und südwest-
lich orientierter, windinduzierter Rezirkulation abhängig.
Es bleibt festzuhalten, dass sowohl MP01 als auch MP02 zumindest bei nordöstlicher
Windrichtung in einem kleinskalig heterogenen, durch Wind und Zufluss geprägten Strö-
mungsbereich liegen. Die punktuelle Gegenüberstellung von Simulationen und Messun-
gen stellt hier eine besondere Herausforderung dar, zumal unter in der Realität instatio-
nären Windverhältnissen. Grundsätzlich fügen sich die beobachteten Strömungsprofile
aber gut in das simulierte Zirkulationsmuster zu nordöstlicher Windrichtung ein.
Südwestlicher Wind
Während der Strömungsmessungen am MP06 schwankt die Windstärke um einen mittle-
ren Wert von ca. 3 m/s (Abb. 6.9). Die Windrichtung wechselt von Südwest (SW) kurz-
zeitig über Südsüdost (SSO) zurück zu Südwest. Die ADCP-Messreihe wird über den
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Abbildung 6.10: Stömungsfelder an der Wasseroberfläche zu 3 m/s (2m oh. WOF)
Wind aus a) NOO und b) SW, idealisierte Zirkulationsmuster
gesamten Zeitraum gemittelt. Simulationsrechnungen erfolgen mit einer Windstärke von
3 m/s für die Windrichtungen SSO, S, SSW, SW und WSW.
Für die Dauer der Messungen am MP08 weht der Wind nahezu durchgehend aus WSW.
Die Windstärke liegt anfangs bei ca. 4,5m/s und steigt in der zweiten Hälfte des Einsatz-
zeitraums bis auf Werte > 8 m/s an. Dieser Trend zeichnet sich in den gemessenen Strö-
mungsgeschwindigkeiten ab (RUBBERT & KÖNGETER, 2005). Die Mittelung der ADCP-
Profile wird daher auf die erste Hälfte des Messzeitraums begrenzt.
Während des Einsatzes am MP10 verbleibt die Windrichtung zunächst bei WSW und
zeigt später eine Tendenz zu NW, die wiederum auch die Strömungsmessungen beein-
flusst (RUBBERT & KÖNGETER, 2005). Die Windstärke schwankt zunächst stark mit ei-
nem Mittelwert von ca. 5,5 m/s und wächst in der zweiten Hälfte des Messzeitraums auf
Werte um 7m/s. Wiederum wird die Mittelung der ADCP-Daten daher auf die erste Hälf-
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te der Zeitreihe begrenzt. Simulationenrechnungen erfolgen zum gemeinsamen Vergleich
mit den Messpunkten MP08 und MP10 bei einer Windstärke von 5 m/s aus WSW.
Am MP06 fällt die große Streuung der gemessenen Strömungsgeschwindigkeiten um ih-
ren zeitlichen Mittelwert auf, die sich mit dem wechselnden Einfluss des Windschattens
entlang des nordwestlichen Steilufers bei Windrichtungen mit (z.B. SW) und ohne west-
liche Komponente (z.B. SSO) erklären lässt; auch zwischen den simulierten Strömungs-
profilen zu den oben genannten Windrichtungen liegen trotz des insgesamt begrenzten
Windrichtungsspektrums von 45◦ sehr deutliche Unterschiede (RUBBERT & KÖNGETER,
2005). Für Windrichtungen mit westlicher Komponente ist der Windschatten wirksam und
die Übereinstimmung zwischen gemessenem und simuliertem Strömungsprofil sehr gut
(Abb. 6.7). Gerade am MP06 ist die lokale Strömungssituation sehr eng mit dem groß-
räumigen Zirkulationsmuster verknüpft, die sich durch einen einzelnen, zyklonischen,
im Charakter zweidimensionalen Wirbel im nördlichen Hauptbeckenbereich auszeichnet
(Abb. 6.10b). Die südöstlich gerichtete Rückströmung passiert den MP06 und induziert
dort Fließgeschwindigkeiten im annähernd rechten Winkel zur angreifenden Windschub-
spannung. Die Erfassung dieses für südwestliche Windrichtungen charakteristischen Zir-
kulationsmusters durch die Strömungssimulationen ist eng an die Berücksichtigung des
Windschatteneinflusses geknüpft (RUBBERT & KÖNGETER, 2005).
Mess- und Simulationsergebnisse am MP08 und am MP10 fügen sich in das Zirkulati-
onsmuster ein. Der MP08 liegt im nördlichen Teil der Rückströmung, die über die ge-
samte Wassertiefe der Windrichtung nahezu vollständig entgegenläuft (Abb. 6.8). Ab-
weichungen zwischen Simulation und Messung beschränken sich auf die Nähe der Was-
seroberfläche. Dort reichen in Anbetracht des großen Unterschieds zwischen Wind- und
Srömungsrichtung allerdings weder die Auflösung der Berechnung noch diejenige des
ADCP-Geräts für eine Quantifizierung der tatsächlichen Strömungsverhältnisse aus. Der
MP10 befindet sich in der Nähe des Wirbelzentrums. Sowohl die Messung als auch die
Simulation zeigen hier eine vertikal umgewälzte Strömung mit nahezu entgegengesetz-
ten Fließrichtungen an der Wasseroberfläche und an der Sohle sowie einem Nullpunkt
der Fließgeschwindigkeit in der Scherschicht (Abb. 6.8). Die simulierten Geschwindig-
keitsbeträge übertreffen die Messungen an der Wasseroberfläche und an der Sohle, sind
aber bedingt durch die Position des MP10 sehr sensitiv bezüglich kleiner horizontaler
Lageverschiebungen.
6.2.4 Schlussfolgerungen
Insgesamt zeigt sich eine sehr gute Übereinstimmung zwischen Strömungsmessungen
und -simulationen. Trotz des punktuellen Charakters der Gegenüberstellung erlaubt die
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besondere Lage der Messpunkte Rückschlüsse auf das gesamte, großräumige Zirkulati-
onsverhalten. So zeichnen sich in Abhängigkeit von der Windrichtung zwei charakteri-
stische Strömungskonstellationen ab, die das nördliche Hauptbecken vor der Staumauer
jeweils mit einer großräumigen Wirbelstruktur durchmischen. Auch im zentralen Becken-
bereich kann sich eine eigenständige, horizontal dominierte Zirkulation ausbilden. Im
ersten Schritt erlaubt das detaillierte Studium der Hydrodynamik also Einblicke in das
Strömungsverhalten, die als Wissensgrundlage in die anschließende räumliche Reduktion
einfließen.
Die Ergebnisse am MP10 belegen insbesondere den dreidimensionalen Charakter des
Strömungsfeldes. Die tiefengemittelte Strömungsgeschwindigkeit liegt hier nahe bei Null,
so dass aus zweidimensionalen Ansätzen folglich auch Nullwerte der Sohlschubspannung
resultierten. Die tatsächliche sohlnahe Fließgeschwindigkeit ist aber von Null verschie-
den. Nur mit einem dreidimensionalen Strömungsmodell lassen sich die realen Verhält-
nisse ohne Einschränkung korrekt wiedergeben.
Die stark instationären Windverhältnisse erschweren einserseits den Vergleich mit quasi-
stationären Simulationsergebnissen, andererseits ermöglichen sie die Validierung für un-
terschiedliche Windstärken und -richtungen.
Im Ergebnis erweisen sich der gewählte Modellansatz und die Modellkalibrierung als
geeignet für Szenarienrechnungen zur weiteren Verwendung in der Wasserqualitätsmo-
dellierung.
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6.3 Reduzierte Hydrodynamik
6.3.1 Festlegung der räumlichen Auflösung
Vor der Auswertung der hydrodynamischen Wirkungsgrößen muss die Segmentierung für
die Talsperre Spremberg festgelegt werden. Die Abgrenzung der Segmente erfolgt unter
Berücksichtigung dreier inhaltlicher Kriterien:
1. Hydrodynamische Zirkulationsmuster. Bereits im Rahmen der Kalibrierung und
Validierung des detaillierten Strömungsmodells manifestieren sich hinsichtlich der
großräumigen Zirkulation drei unterschiedliche Beckenbereiche (Abb. 6.10), deren
Existenz das folgende Szenarienstudium noch weiter untermauert (Kap. 6.3.2):
• der dammnahe Hauptbereich, in dem sich je nach Windrichtung eine zykloni-
sche oder antizyklonische Wirbelstruktur ausbilden kann, die das Gewässer in
Ost-West-Richtung von Ufer zu Ufer erfasst,
• der mittlere Bereich, der je nach Windverhältissen von einer eigenständigen,
gegenläufigen Zirkulation durchmischt oder in Zuflussrichtung durchströmt
wird und
• der südliche Zuflussbereich, dessen Durchströmung über weite Teile eng dem
noch deutlich ausgeprägten Spreegraben folgt.
2. Sedimenteigenschaften. In der Talsperren Spremberg lassen sich die vier in Abbil-
dung 6.11 eingetragenen Bereiche nach der Sedimentbeschaffenheit unterscheiden
(HEIDENREICH & KLEEBERG, 2003). Die vorliegenden Informationen zur Sedi-
mentqualität (Tab. 6.2, Pos. n+o) sind zum Teil nach diesen Bereichen differenziert.
3. Bathymetrie. Markante Elemente der Beckenmorphologie, die eine Segmentie-
rung nach geometrischen Gesichtspunkten nahelegen, sind der plateauartige Flach-
wasserbereich im Nordosten der Talsperre und der Querriegel des Spreegrabens, der
ca. 500 m südlich des Strömungsmesspunktes MP 01 vom West- bis zum Ostufer
reicht (Abb. 6.2).
Nach diesen Kriterien wird folgende Segmentierung gewählt (vgl. Abb. 6.12):
• Die Abtrennung des nördlichen Hauptbereichs vom südlichen Zulaufbereich (ent-
lang der Linie 567 in Abb. 6.12) erfolgt derart, dass die dammnahe Zirkulationsströ-
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Abbildung 6.11: Charakteristische Sedimentbereiche A-D der Talsperre Spremberg
(aus: HEIDENREICH & KLEEBERG, 2003; Maßstab: vgl. Abb. 6.12)
Abbildung 6.12: Gewählte Segmentierung der Talsperre Spremberg (oben) und hy-
drodynamische Wirkungsgrößen (Sohllage 300-fach überhöht)
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mung für unterschiedliche Szenarien möglichst vollständig innerhalb der Freiwas-
sersegmente 3 und 4 liegt. Die gewählte Trennlinie stimmt auch näherungsweise
mit der Grenze zwischen den Sedimentflächen A und C überein (Abb. 6.11).
• Der südliche Zulaufbereich wird entlang der Linie 34 nochmals in die Freiwasser-
segmente 1 und 2 unterteilt, um die in der Talsperre bekannten longitudinalen Gra-
dienten der Wasserqualität räumlich besser auflösen zu können (vgl. Kap. 6.1.1).
Die Trennlinie orientiert sich am Querriegel des Spreegrabens und deckt sich wie-
derum näherungsweise mit der Grenze zwischen den Sedimentflächen D und C. Sie
stellt außerdem eine südliche Begrenzung der zentralen Zirkulationsstruktur dar.
• Die plateauartige Flachwasserzone im Nordwesten der Talsperre unterscheidet sich
vom benachbarten, tiefsten Beckenbereich deutlich in der Sedimentbeschaffenheit
(HEIDENREICH & KLEEBERG, 2003). Zur Abbildung dieser Heterogenität erfolgt
die Teilung der Segmente 3 (bzw. 7) und 4 (bzw. 8), die sich derart an der Tiefen-
diskontinuität orientiert, dass für alle Wasserspiegellagen ein einzelner, zusammen-
hängender Schnitt resultiert.
Es ist als Indiz für Zusammenhänge zwischen Hydrodynamik und Sedimentbeschaffen-
heit zu werten, dass sich eine Segmentierung entwickeln lässt, die allen eingangs benann-
ten Kriterien gleichermaßen gerecht wird.
6.3.2 Zusammenhänge zwischen Wirkungs- und Steuerungsgrößen
a) Allgemeines
Mit Hilfe des detaillierten hydrodynamischen Modells nach Kapitel 6.2.2 sollen die Zu-
sammenhänge zwischen hydrodynamischen Steuerungs- und Wirkungsgrößen am Bei-
spiel der Talsperre Spremberg untersucht werden. Ziele dieser Untersuchung sind,
1. die in Kapitel 4.3.1 benannten theoretischen Zusammenhänge, die anschließend in
die Aufstellung der Interpolationsfunktion eingehen (Kap. 6.3.3), empirisch zu ve-
rifizieren und
2. aus der Variabilität der Zusammenhänge Rückschlüsse auf die erforderliche Stütz-
stellendichte des Szenarienrestraums nach Kapitel 4.3.3 zu ziehen.
Die Untersuchung erfolgt durch Variation jeweils einer Steuerungsgröße unter ansonsten
konstanten Randbedingungen, d.h. entlang eindimensionaler Linien durch den fünfdi-
mensionalen Szenarienraum. Derartige Berechnungen werden im Wesentlichen zu zwei
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Stauhöhen (hoher Beckenwasserstand, Hs = 92,5 mNN; niedriger Beckenwasserstand,
Hs = 90 mNN), zwei Windrichtungen (charakteristischer Westwind, θw = 270◦, und dazu
orthogonaler Nordwind, θw = 0◦), mäßiger Windgeschwindigkeit (vw = 4,4m/s Ò= 3B f t)
und mittleren Zu- bzw. Abflussverhältnissen (Qzu, Qab = 14 m3/s) durchgeführt.
Der Simulationszeitraum umfasst stets 28 Stunden unter konstanten Randbedingungen.
Ein quasi-stationärer Strömungszustand stellt sich in allen Fällen nach spätestens 14 Stun-
den ein. Aus den über die zweite Hälfte des Simulationszeitraums zeitlich gemittelten
Strömungsfeldern werden die hydrodynamischen Wirkungsgrößen berechnet.
Die folgende Darstellung beschränkt sich auf eine repräsentative Auswahl der Ergebnisse
und ist nach den Steuerungsgrößen Windstärke, Windrichtung, Stauhöhe sowie Zufluss
und Abfluss geordnet.
b) Windstärke
Abbildung 6.13 zeigt die hydraulischen Wirkungsgrößen QAn j , vn und τ0n für den hohen
(a) und den niedrigen Wasserstand (b). Die Sohlschubspannungen τ0n sind sowohl in
logarithmischem als auch in nicht-logarithmischem Maßstab dargestellt.
Beim hohen Beckenwasserstand (Abb. 6.13a) manifestiert sich in allen Größen das für ei-
ne windinduzierte Strömung erwartete Verhalten (vgl. Kap. 4.3.1). Geschwindigkeiten vn
und Austauschströme QAn j wachsen linear mit der Windgeschwindigkeit. Die Differenzen
zwischen Hin- und Rückströmung (z.B. QA24 und QA42) entsprechen dem Beckendurch-
fluss (14 m3/s). In den Segmenten 1, 2 und 4 nehmen die Sohlschubspannungen τ0n mit
dem Quadrat der Windgeschwindigkeit zu, sie verhalten sich also entsprechend der Glei-
chung 4.34 mit a2 = 2. Im Segment 3 werden bei westlichem Wind mit Streichlängen von
ca. 2km und vergleichsweise geringer Wassertiefe Schubspannungen aus Oberflächenwel-
len maßgeblich und führen zu a2 > 2. Weiterhin lässt sich die funktionale Abhängigkeit
von der Windgeschwindigkeit aber gut durch die Beziehung 4.34 annähern.
Beim niedrigen Beckenwasserstand (Abb. 6.13b) zeigt sich deutlich, dass de facto eine
Überlagerung aus wind- und zuflussinduzierter Strömung vorliegt; von den für windindu-
zierte Strömung abgeleiteten Zusammenhängen zwischen Wirkungsgrößen und Windge-
schwindigkeit treten in einigen Größen Abweichungen auf.
Die Austauschströme QA34 und QA43 zeigen weiterhin rein windinduziertes Verhalten,
demgegenüber verbleiben QA12 und QA21 nahezu konstant auf zufussinduziertem Niveau
(QA12 −QA21 = Qzu). In der Kontaktfläche der Segmente 2 und 4 manifestiert sich ein
Übergangsverhalten mit rein zuflussinduzierten Austauschströmen bei niedrigen Wind-
geschwindigkeiten und einem wachsenden windinduzierten Anteil für vw > 4 m/s. Als
Sonderfall (a1 = 0) sind auch die von der Windgeschwindigkeit unabhängigen Austausch-
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Abbildung 6.13: Hydrodynamische WirkungsgrößenQAnj , vn und τ0n in Abhängigkeit
von der Windgeschwindigkeit (10 m oh. WOF) bei Stauhöhen von a) Hs = 92,5 mNN
und b) Hs = 90,0 mNN (Westwind: θw = 270◦, Qzu = Qab = 14 m3/s)
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ströme durch das Potenzgesetz nach Gleichung 4.34 darstellbar, das Übergangsverhalten
lässt sich immerhin annähern.
Analog verhalten sich auch die Geschwindigkeiten vn und Sohlschubspannungen τ0n im
Süden weitestgehend zuflussinduziert (Segment 1), im Norden windinduziert (Segmente
3, 4). Wegen der geringeren Wassertiefe bei wenig veränderter Streichlänge kommt es
zum verstärkten Zuwachs der Schubspannungen aus Oberflächenwellen im Segment 3.
Wiederum ist sowohl in den Segmenten mit windinduzierten Wirkungsgrößen (3, 4) als
auch im Übergang von Zufluss- zu Windinduktion das Potenzgesetz nach Gleichung 4.34
zumindest näherungsweise anwendbar.
c) Windrichtung
Die Bedeutung der Windrichtung betrifft insbesondere das Durchmischungsverhalten des
Gewässers. Sie offenbart sich in der windrichtungsabhängigen Veränderung der Segment-
austauschströme, die in Abbildung 6.14a+b (QAn j) sowohl für mäßigen Wind und mittle-
ren Durchfluss (a) als auch für leichten Wind und Mindestabfluss der Spree (b) dargestellt
sind. Aus den Segmentvolumina und der Summe aller Segmentabströme lassen sich au-
ßerdem die theoretischen Segmentaufenthaltszeiten ∆tAn berechnen (Abb. 6.14a+b, ∆tAn).
Dabei gelten ∆tA1+2 und ∆tA3+4 für die Segmente 1 und 2 bzw. 3 und 4 gemeinsam, d.h.
für den gesamten südlichen bzw. nördlichen Beckenbereich.
In ihren qualitativen Charakteristika ähneln sich die beiden in Abbildung 6.14a+b darge-
stellten Szenarien. Die Minima in QA24 und QA42 (Nord-Süd-Austausch) fallen zusammen
mit den Maxima in QA34 = QA43 (Ost-West-Austausch) und liegen bei Windrichtungen
aus Nordost (θw = 45◦) und Südwest (θw = 225◦). Folglich resultieren für diese Strö-
mungskonstellationen auch die maximalen Aufenthaltszeiten im südlichen und nördlichen
Beckenbereich (∆tA1+2 , ∆tA3+4). Mit bis zu 9 d (Süden) bzw. 20 d (Norden) bei leichtem
Wind und niedrigem Durchfluss reichen sie zur Ausbildung der in der Talsperre bekann-
ten, longitudinalen Qualitätsgradienten aus. Je nach Windrichtung unterscheiden sich die
Aufenthaltszeiten um einen Faktor von > 2. Die Minima liegen bei den zu NO und SW
orthogonalen Richtungen SO (θw = 135◦) und NW (θw = 315◦).
Die Unterschiede im Durchmischungsverhalten lassen sich durch Inspektion der dazuge-
hörigen dreidimensionalen Strömungsfelder erklären, die in Abbildung 6.15 gezeigt sind
(zwei horizontale Schnitte). Für die Windrichtungen SW und NO stellt sich im nördlichen
Hauptbecken (Segmente 3 und 4) die bereits im Rahmen der Modellvalidierung (Kap.
6.2.3, Abb. 6.10) identifizierte großräumige Zirkulationsströmung ein, und zwar zyklo-
nisch (SW) oder antizyklonisch (NO) (Abb. 6.15a+c). In beiden Fällen ist die Durchströ-
mung und Durchmischung der Segmente 3 und 4 besonders intensiv, der Austausch mit
dem südlich angrenzenden Segment 2 hingegen minimal.
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Abbildung 6.14: Hydrodynamische Wirkungsgrößen QAnj und Segmentaufenthalts-
zeiten ∆tA in Abhängigkeit von der Windrichtung für a) mäßigen Wind und mittle-
ren Durchfluss, b) leichten Wind und geringen Durchfluss (Stauhöhe Hs = 92,5 mNN,
Windgeschwindigkeiten 10 m oh. WOF)
Demgegenüber resultiert für die nicht im Rahmen des Messprogramms erfasste, orthogo-
nale Windrichtung θw = 135◦ (SO) ein von großräumiger horizontaler Zirkulation freies
und durch dreidimensionale Umwälzung dominiertes Strömungsfeld (Abb. 6.15b). Die
Winddrift ist am Westufer auffallend stark ausgeprägt, während die Rückströmung im
Bereich des besonders tiefen Spreegrabens erfolgt und weit in Segment 2 hineinreicht.
Segment 3 wird vom Strömungsgeschehen insgesamt kaum erfasst. Der longitudinale
Austausch ist jetzt maximal, die laterale Durchmischung hingegen minimal.
Das dargestellte Verhalten deckt sich mit den Beobachtungen von CHUBARENKO et al.
(2000). Demnach hemmt die Bildung großräumiger Zirkulationserscheinungen den Aus-
tausch zwischen Beckenbereichen, die nicht von derselben Wirbelstruktur erfasst werden.
Obwohl prinzipiell eine Ähnlichkeit zwischen hydrodynamischen Wirkungsgrößen zu
entgegengesetzten Windrichtungen (θw und θw +180◦) erkennbar ist, besteht weder eine
Symmetrie noch eine anderweitige funktionale Beziehung zwischen den Wirkungsgrö-
ßen und der Windrichtung. Die hohe und nicht-lineare Variabilität legt vielmehr eine ver-
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Abbildung 6.15: Strömung in der Talsperre Spremberg bei einer Stauhöhe von HS =
92,5 mNN und Windverhältnissen a, b, c wie eingetragen; Schnitte 0,9 m (oben) und
2,5 m (unten) unterhalb des Wasserspiegels (Windgeschwindigkeit 10m oh. WOF)
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Abbildung 6.16: Hydrodynamische Wirkungsgrößen QAnj und τ0n in Abhängigkeit
a) von der Stauhöhe bzw. b) vom Durchfluss (Zufluss = Abfluss) bei einer Windge-
schwindigkeit von vw = 4,4 m/s (10 m oh. WOF) aus West (θw = 270◦)
gleichsweise große Anzahl von Stützstellen bei der Konstruktion des Szenarienrestraums
nach Kapitel 4.3.3 nahe.
d) Stauhöhe
Die Abhängigkeit der Segmentaustauschströme QAn j und der Sohlschubspannungen τ0n
von der Stauhöhe ist für mittleren Durchfluss Qzu = Qab = 14 m3/s und mäßigen West-
wind in Abbildung 6.16a dargestellt. Das Verhalten der Geschwindigkeiten vn ähnelt dem
der Schubspannungen.
Mit sinkender Stauhöhe nehmen demnach die Segmentaustauschströme ab, im südlichen
Zulaufbereich allerdings maximal bis auf das zuflussinduzierte Niveau (Abb. 6.16a, QAn j).
Hinsichtlich der Segmentaufenthaltszeiten ist zu berücksichtigen, dass gleichzeitig die
Segmentvolumina kleiner werden. Aus der gemeinsamen Wirkung dieser beiden gegen-
läufigen Effekte resultieren im Norden tendenziell anwachsende, im Süden fallende Seg-
mentaufenthaltszeiten (nicht gezeigt).
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Das Verhalten der Sohlschubspannungen τ0n ist von besonderer Bedeutung (Abb. 6.16a,
τ0n). Während es im Zulaufbereich bei sinkender Stauhöhe mit zunehmender Einschnü-
rung des Fließquerschnitts zu einem starken Anstieg kommt (Segmente 1 und 2), bleiben
die Werte im dammnahen Hauptbecken weitestgehend unverändert. In der Konsequenz
ist bei niedrigerem Wasserspiegel ein Weitertransport suspendierter Feststoffe oder sogar
eine Umlagerung deponierten Materials in Richtung Damm zu erwarten.
Vor allem im Hinblick auf Sohlschubspannungen τ0n (und Segmentgeschwindigkeiten vn)
ist ein allgemeiner funktionaler Zusammenhang zwischen den Wirkungsgrößen und der
Stauhöhe wiederum nicht erkennbar.
e) Zu- und Abfluss
Die Abbildung 6.16b illustriert den Zusammenhang der Segmentaustauschströme QAn j
und der Sohlschubspannungen τ0n mit den Durchflussverhältnissen, und zwar für identi-
schen Zu- und Abfluss (Qzu = Qab) bei mäßigem Westwind. Das Verhalten der Geschwin-
digkeiten vn ähnelt dem der Sohlschubspannungen (nicht gezeigt).
Die Austauschströme in den vom Zufluss durchströmten Segmentkontaktflächen verän-
dern sich nahezu linear mit dem Durchfluss, die Differenz zwischen Hin- und Rückströ-
mung (z.B. QA12−QA21) erfüllt die Kontinuitätsbedingung für unveränderliches Segment-
volumen. Demgegenüber ist eine Wirkung auf die laterale Durchmischung (QA34 , QA43)
kaum identifizierbar.
Auch der Einfluss auf Segmentgeschwindigkeiten und -sohlschubspannungen ist ver-
gleichsweise klein (Abb. 6.16b, τ0n). Es lässt sich allerdings erkennen, dass die Schub-
spannungen im südlichen Zulaufbereich (Segment 1) am stärksten von Durchflussände-
rungen betroffen sind, sie nehmen mit dem Durchfluss zu.
Diese Erkenntnis weist bereits auf die höhere Bedeutung des Zuflusses im Vergleich mit
dem Abfluss hin. Eine genauere Untersuchung des relativen Einflusses dieser beiden prin-
zipiell unabhängigen Freiheitsgrade ist näherungsweise mit Hilfe quasi-stationärer Simu-
lationsrechnungen bei unveränderlicher Wasserspiegellage möglich. Wie in Kapitel 6.2.2
erläutert, lässt sich bei Qzu 6= Qab der Zuflussüberschuss (bzw. das Zuflussdefizit) in eine
an der Wasseroberfläche angreifende Vertikalgeschwindigkeit (Dirichlet-Randbedingung)
umrechnen. Die Ergebnisse entsprechender Simulationen zeigt die Abbildung 6.17 im
Vergleich mit dem Fall Qzu = Qab (gestrichelt, entspricht Abb. 6.16b).
Demnach teilt sich der Zuflussüberschuss (bzw. das -defizit) in den Segmentkontaktflä-
chen tatsächlich sowohl auf die Hin- als auch auf die Rückströmung auf, allerdings nur
näherungsweise symmetrisch (Abb. 6.17a+b, QAn j). Bei kleinen Differenzen zwischen
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Abbildung 6.17: Hydrodynamische Wirkungsgrößen QAnj und τ0n in Abhängigkeit
vom a) Zufluss (6= Abfluss) bzw. b) Abfluss ( 6= Zufluss) bei einer Stauhöhe von Hs
= 92,5 mNN und einer Windgeschwindigkeit vw = 4,4 m/s (10 m oh. WOF) aus West
(θw = 270◦)
Zu- und Abfluss ist die Symmetrieannahme des Kapitels 4.3.4 (Gl. 4.46) aber dennoch
gut zu rechtfertigen.
Wie erwartet, erklären sich die Veränderungen der Geschwindigkeiten vn (nicht gezeigt)
und Schubspannungen τ0n im Zulaufbereich (Segment 1) im Wesentlichen über die Ver-
änderung des Zuflusses (Abb. 6.17a+b, τ0n), während die deutlich geringere Variabilität
der Wirkungsgrößen im Ablaufsegment (4) primär mit Änderungen des Abflusses zusam-
menhängt. Bei einer Zusammenlegung der Freiheitsgrade Zufluss und Abfluss ist es daher
zumindest im Anwendungsbeispiel sinnvoll, die Auslesung der reduzierten Hydrodyna-
mik an den übergebenen Zufluss statt an den Abfluss zu koppeln (also Q∗ab = Qzu statt
Q∗zu = Qab, vgl. Abb. 4.8).
Eine lineare Approximation im Sinne des Interpolationsschemas für den Szenarienrest-
raum (Kap. 4.3.3) mit einer vergleichsweise niedrigen Anzahl von Stützstellen erscheint
für die Annäherung der funktionalen Beziehung zwischen Durchfluss und hydrodynami-
schen Wirkungsgrößen angebracht.
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6.3.3 Aufstellung der Interpolationsfunktion
Die Aufstellung der Interpolationsfunktion im Sinne des Kapitels 4.3 umfasst die Festle-
gung der Stützstellen für die hydrodynamischen Steuerungsgrößen, die Durchführung,
Auswertung und Archivierung der dazugehörigen detaillierten Strömungssimulationen
sowie die Bestimmung der diskreten Segmentkennlinien (Segmentspeicherinhaltslinien,
SSI, und Segmentstauflächenlinien, SSF).
Die Nutzung der Beziehung 4.34 erfordert drei Stützstellen für die Windgeschwindig-
keit vw, von denen die erste zu vw = 0 gewählt wird (Kap. 4.3.2). Die zweite Stützstelle
liegt mit vw = 6 B f t Ò=12,3 m/s am oberen Rand der zwischen 1990 und 2000 gemesse-
nen Tagesmittelwerte (Abb. 6.18, Auswertung der Datengruppe e in Tab. 6.2). Die dritte
Stützstelle wird im Zentrum der Beaufort-Skala platziert, also bei vw = 3 B f t Ò=4,4 m/s.
In Abhängigkeit von der Windrichtung zeigt sich einerseits eine hohe Variabilität der
hydrodynamischen Wirkungsgrößen, andererseits lässt sich kein funktionaler Zusammen-
hang zur Beschreibung dieser Variabilität angeben. Stützstellen werden daher vergleichs-
weise dicht in Schritten von ∆θw = 45◦ angeordnet, also bei den acht Werten θw =
0◦, 45◦, . . . 315◦.
Insbesondere im Zulaufbereich wirkt sich die Stauhöhe stark auf Segmentgeschwindig-
keiten und -schubspannungen aus. Gleichzeitig erfordern die Stützstellen der Stauhöhe
mit Abstand den größten Arbeitsaufwand, weil zu jedem Wert Hs die Netzgenerierung
nach Kapitel 6.2.2 vollzogen werden muss. Der höchste Wasserstand, der sich mit den
bathymetrischen Daten nach Tabelle 6.2 (Pos. b) abbilden lässt, liegt bei 92,5 mNN. Als
niedrigste Stauhöhe wird mit Hs = 88 mNN das Absenkziel gewählt (Tab. 6.1). Damit
ist der Betriebsraum der Talsperre vollständig abgedeckt. Die dritte Stützstelle wird bei
Abbildung 6.18: Summierte Häufigkeiten täglicher Mittelwerte der Windstärke von
1990 bis 2000 (Standort: DWD-Wetterstation Cottbus)
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Abbildung 6.19: Summierte Häufigkeiten der monatlichen Zuflussmittelwerte zur Tal-
sperre Spremberg von 1971 bis 1998
Hs = 91,4mNN platziert, um das Berechnungsgitter aus der Modellvalidierung zu nutzen
(Abb. 6.5). Die Festlegung zweier zusätzlicher Stützstellen (Hs = 89mNN, Hs = 90mNN)
erfolgt derart, dass bei leichter Übergewichtung des Bereichs niedriger Stauhöhen das ge-
samte Stauspiegelspektrum möglichst gleichmäßig aufgelöst ist.
Das Durchflussspektrum (Zufluss = Abfluss) wird in Anlehnung an die Ergebnisse des
Abschnitts 6.3.2 mit drei Stützstellen abgedeckt, und zwar bei 0, 14 und 28 m3/s. Der
zentrale Wert entspricht dem langjährigen natürlichen Zuflussmittel (KADEN et al., 2002),
das Maximum (28 m3/s) liegt oberhalb des 90. Perzentils für die Zeit von 1971 bis 1998
(Abb. 6.19) und ist symmetrisch bezüglich des Minimums (0m3/s). Für die Zukunft ist in
der Spree eher ein Rückgang der Abflussmengen zu erwarten, so dass einem geringeren
Stützstellenabstand der Vorzug gegenüber einem höheren Maximalabfluss gegeben wird.
Abgesehen von der Windgeschwindigkeit ist die Lage der Stützstellen für die Steuerungs-
größen in der Abbildung 6.20a durch weiße Symbole gekennzeichnet. Die Durchführung
und Auswertung quasi-stationärer Strömungssimulationen zu allen Stützstellen erfolgt
nach dem in Abschnitt 6.3.2 erläuterten Modus. Beispielhaft ist der dreidimensionale Sze-
narienrestraum zu vw = 6 B f t bzw. 12,3 m/s für die Wirkungsgrößen QA24 , v4 und τ04 in
den Abbildungen 6.20b-d dargestellt (vgl. auch Abb. 4.5).
Vor der Einbindung in das Gewässergütemodul wird der Restraum durch lineare Interpo-
lation entsprechend Kapitel 4.3.3 (Abb. 4.7) auf das enge, ebenfalls in Abbildung 6.20a
dargestellte Raster verdichtet (∆Qzu = 1 m3/s, ∆Hs = 0,25 m). Während der Modullauf-
zeit erfolgt der Zugriff auf die reduzierte Hydrodynamik folglich mit einer maximalen
Differenz von 0,5 m3/s bzw. 0,125 m zum nächstgelegenen Knoten.
Die Kennlinien SSI und SSF der Freiwassersegmente ergeben sich durch geometrische
Auswertung der dreidimensionalen Berechnungsnetze zu den fünf Stützstellen der Stau-
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Abbildung 6.20: a) Anordnung der Stützpunkte im dreidimensionalen Szenarienres-
traum und exemplarische Resträume für b) QA24 , c) v4 und d) τ04 (vw = 12,3 m/s)
höhe indirekt aus der digitalen Bathymetrie nach Abbildung 6.2 und sind in Anhang B.5
dargestellt. Die Oberflächen der Sedimentsegmente werden aus dem Basisnetz zur Stau-
höhe Hs = 91,4mNN berechnet (vgl. Abb. 6.5), die ungefähr dem langjährigen Mittelwert
entspricht (Hs = 91,7mNN zwischen 1971 und 2001, Datengruppe d in Tab. 6.2). Die Er-
gebnisse sind in Tabelle C.9 des Anhangs zusammengefasst.
6.3.4 Verifizierung und Validierung
Die Überprüfung der reduzierten Hydrodynamik erfolgt durch Vergleich der zurückgelie-
ferten Wirkungsgrößen mit den Ergebnissen, die durch direkte Auswertung zusätzlicher
Testszenarien gewonnen werden. Diese Testszenarien gehen nicht in die Aufstellung der
Interpolationsfunktion nach Kapitel 6.3.3 ein. Ihre Verteilung innerhalb des Szenarien-
raums ist willkürlich und in Abbildung 6.21 dargestellt; zu Testzwecken wurden demnach
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Abbildung 6.21: Lage der Testszenarien zur Verifikation und Validierung der reduzier-
ten Hydrodynamik
zusätzliche dreidimensionale Berechnungsnetze zu den beiden Stauhöhen Hs = 91,1mNN
und Hs = 92,0mNN erstellt. Die gestrichelten Linien in Abbildung 6.21 kennzeichnen im
Vergleich nochmals die Lage der Stützstellen für die Interpolationsfunktion.
Die Gegenüberstellung von reduzierter Hydrodynamik („Interpolation“) und Testsimu-
lationen („Simulation“) ist in den Abbildungen 6.22, 6.23 und 6.24 gezeigt. Zur Quan-
tifizierung des Übereinstimmungsgrades wird entsprechend Gleichung 5.11 in Kapitel
5.3.3 das (hier ungewichtete) Unbestimmtheitsmaß ε1 berechnet, d.h. die unerklärte Qua-
dratsumme der Differenzen zwischen Interpolation und Simulation ins Verhältnis gesetzt
zur Gesamtquadratsumme der simulierten Werte bezüglich ihres jeweiligen Mittelwertes
(Abb. 6.25). Aus ε1 ergibt sich das Bestimmtheitsmaß r2 nach Gleichung 5.12.
Für die Austauschströme QAn j manifestiert sich dabei eine durchweg gute Anpassung
zwischen direkt simulierten und interpolierten Werten (Abb. 6.22). Die unerklärte Qua-
dratsumme liegt bei maximal 15% der Gesamtquadratsumme (QA21 , Abb. 6.25). Die höch-
sten relativen Fehler treten für die vom Zufluss beeinflussten Rückströme QA21 und QA42
auf, weil die dazugehörigen absoluten Werte in vielen Testszenarien vergleichsweise nied-
rig liegen.
Auch für Segmentgeschwindigkeiten vn und Sohlschubspannungen τ0n ist die Über-
einstimmung größtenteils gut (Abb. 6.23 und 6.24). In beiden Fällen zeigt sich aber
eine systematische Abweichung im Segment 1 für Werte zur niedrigsten Teststauhöhe
Hs = 91,1 mNN. Im logarithmischen Maßstab liegen die Punkte gesammelt auf einer in
Ordinatenrichtung parallelverschobenen, zweiten Ausgleichsgeraden. Demzufolge ent-
spricht der Fehler einem konstanten Faktor zwischen Interpolation und Simulation, der
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Abbildung 6.22: Vergleich simulierter und interpolierter AustauschströmeQAnj für 60
Testszenarien
Abbildung 6.23: Vergleich simulierter und interpolierter Segmentgeschwindigkeiten
vn für 60 Testszenarien, *) Hs = 91,4 mNN und Hs = 92,0 mNN, **) Hs = 91,1 mNN
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Abbildung 6.24: Vergleich simulierter und interpolierter Segmentschubspannungen
τn für 60 Testszenarien, *) Hs = 91,4 mNN und Hs = 92,0 mNN, **) Hs = 91,1 mNN
allein von der Stauhöhe abhängt. Die Faktoren κv und κτ lassen sich als Abstände zwi-
schen den beiden Ausgleichsgeraden in den Abbildungen 6.23 und 6.24 ablesen.
Die Ursache für die Diskrepanzen erklärt sich anhand der Abbildung 6.16a (τ0n), die in
Abbildung 6.26 nochmals auszugsweise (Segmente 1 und 2) sowie mit nicht-logarithmi-
scher Ordinate dargestellt ist. Bei einem gestrichelt eingezeichneten, angenommenen tat-
sächlichen Verlauf der Schubspannung τ01 zwischen den Stützstellen bei Hs = 90,0mNN
und Hs = 91,4 mNN liegt die Teststelle Hs = 91,1 mNN trotz der offensichtlichen Nä-
he zur Stützstelle Hs = 91,4 mNN wegen der dort noch sehr niedrigen „realen“ Schub-
spannungswerte im Bereich des maximalen Fehlers, der durch die lineare Interpolation
verursacht wird. Der Faktor, der sich aus Abbildung 6.26 entnehmen lässt (κτ ≈ 6,7),
entspricht demjenigen, der sich in Abbildung 6.24 manifestiert (log10κτ ≈ 0,8).
Ohne Berücksichtigung des Segments 1 für Hs = 91,1 mNN resultieren unerklärte Qua-
dratsummen für vn und τ0n von maximal 10% (v2), meist jedoch unter 6% (Abb. 6.25).
Mit der Ursache des Interpolationsfehlers steht auch die Behebungsmöglichkeit fest: Sie
liegt in der Einführung einer zusätzlichen Stützstelle für die Stauhöhe im Bereich Hs =
91,0 mNN. Bei Nutzung des vorliegenden Berechnungsgitters zu Hs = 91,1 mNN und
unter Beibehaltung der Dimensionalität und Auflösung des Szenarienraums nach Kapitel
188 Kapitel 6
Abbildung 6.25: Unbestimmtheitsmaß ε1 (Gl. 5.11) und Bestimmtheitsmaß r2 (Gl. 5.12)
aus der Gegenüberstellung simulierter und interpolierter hydrodynamischer Wir-
kungsgrößen, *) Berechnung ohne Berücksichtigung der Stauhöhe Hs = 91,1 mNN
6.3.3 (3 Windstärken, 8 Windrichtungen, 3 Durchflüsse) wären dazu 2 · 8 · 3 + 3 = 51
zusätzliche Strömungsszenarien erforderlich. In Anbetracht der Umstände, dass
• das Defizit auf Segment 1 beschränkt ist,
• der Fehler, der in der Nähe seines Maximums identifiziert wurde, beidseitig in Rich-
tung der benachbarten Stützstellen abnimmt und
• das charakteristische Verhalten der Talsperre, nämlich wachsende Sohlschubspan-
nungen im Zuflussbereich bei sinkender Stauhöhe mitsamt korrekter Eingrenzung
des Wertebereichs, richtig wiedergegeben ist,
wird darauf für das Anwendungsbeispiel verzichtet. Die vorgestellten Ergebnisse belegen
die grundsätzliche Eignung und korrekte Umsetzung des Verfahrens. Durch zusätzliche
oder umverteilte Stützstellen ist prinzipiell jeder Genauigkeitsgrad in der Anpassung zwi-
schen Interpolation und direkter Simulation erreichbar.
6.3.5 Schlussfolgerungen
Mit der Festlegung einer Segmentierung für das Gewässer sind die hydrodynamischen
Wirkungsgrößen in Anzahl und räumlicher Zuordnung definiert.
Die empirisch am Beispiel der Talsperre Spremberg untersuchten Zusammenhänge zwi-
schen hydrodynamischen Steuerungs- und Wirkungsgrößen bestätigen grundsätzlich die
theoretischen Überlegungen der Kapitel 4.3.1 und 4.3. Die Windrichtung wirkt sich vor-
nehmlich auf den Austausch zwischen Beckenteilbereichen aus, wechselnde Stauhöhen
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Abbildung 6.26: Ursprung des Interpolationsfehlers für Hs = 91,1 mNN
schlagen sich insbesondere in den Sohlschubspannungen des südlichen Zulaufbereichs
nieder. Einfache funktionale Beziehungen lassen sich für diese Zusammenhänge aller-
dings nicht angeben. Deutlich zeichnet sich derweil die funktionale Abhängigkeit der
Wirkungsgrößen von der Windstärke ab, die innerhalb der Interpolationsfunktion ausge-
nutzt wird. Zu beachten sind allerdings Abweichungen vom rein windinduzierten Strö-
mungsverhalten, die sich durch die gleichzeitige Wirkung des Zuflusses ergeben und bei
sinkendem Stauspiegel anwachsen. Die beobachteten Veränderungen in den Abhängig-
keiten der Wirkungsgrößen von der Windgeschwindigkeit lassen sich durch die in allge-
meiner Form gewählte Beziehung 4.34 dennoch abbilden oder zumindest annähern.
Dies bestätigt sich im Vergleich interpolierter hydrodynamischer Wirkungsgrößen mit den
Ergebnissen zusätzlicher simulierter Testszenarien. Die korrekte Implementierung und
grundsätzliche Eignung des Verfahrens wird belegt, gleichzeitig zeigt sich die Bedeutung
von Dichte und Verteilung der Stützstellen für den Aufbau des Szenarienraums. Die Cha-
rakteristik der Talsperre Spremberg lässt sich abbilden, die punktuelle Genauigkeit der
interpolierten Segmentgeschwindigkeiten und Sohlschubspannungen im Zuflussbereich
wäre durch eine zusätzliche Stützstelle für die Stauhöhe zu vergrößern.
Insgesamt erweist sich der Ansatz der reduzierten Hydrodynamik als funktionstüchtig und
steht als Grundlage für den weiteren Aufbau des Gewässergütemoduls zur Verfügung,
um hydrodynamische Wirkungsgrößen zu wechselnden Einwirkungen mit minimaler Zu-
griffszeit zu liefern.
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6.4 Wasserqualitätskern
6.4.1 Festlegung der zeitlichen Auflösung
Für den weiteren Aufbau des Gütemoduls ist nach der räumlichen Segmentierung (Kap.
6.3.1) auch die zeitliche Auflösung festzulegen. Das betrifft die beiden Ebenen der exter-
nen und der internen Zeitschrittweite, ∆t und ∆t.
In Übereinstimmung mit gängigen Zeitschrittweiten in der lang- und mittelfristig ausge-
richteten Mengenbewirtschaftungsmodellierung von Talsperrensystemen wird die exter-
ne Zeitschrittweite mit
∆t = 1 Monat
festgesetzt (OSTROWSKI & LOHR, 2002). Auch das für die Spree und ihr Einzugsgebiet
existierende Wassermengenbewirtschaftungsmodell ArcGRM „Spree - Schwarze Elster“,
das unter anderem die Talsperre Spremberg als Speicher umfasst, operiert mit Monats-
zeitschritten (WALTHER et al., 2004).
Die Größe der internen Zeitschrittweite ∆t richtet sich nach den Stabilitätskriterien der
numerischen Zeitintegration (Kap. 3.10.1). Mit der Wahl
∆t = 0,2 d
ist die Stabilität aller vorgeführten Berechnungen gewährleistet.
6.4.2 Modulinterne Konstanten und Parameter
a) Überblick
Einen wesentlichen Schritt zum Aufbau des Gütemoduls stellt die Festlegung der mo-
dulinternen Konstanten und Parameter dar (vgl. Abb. 5.3). Ein Teil davon kann durch
Auswertung vorliegender Messdaten bestimmt oder eingegrenzt werden und lässt sich in
folgende Gruppen gliedern:
• Feststoffdichten und Sedimentporosität (Kap. 6.4.2b; vgl. Tab. C.10),
• Eisen-Phosphat-Interaktion (Kap. 6.4.2c; Nr. 6, 61 und 62 in Tab. C.11) sowie
• Eisen-Speziation (Kap. 6.4.2d; Nr. 42 und 43 in Tab. C.11).
Zur Eingrenzung der übrigen Modellparameter wird ein Literaturstudium durchgeführt
(Kap. 6.4.2e). Die recherchierten Bandbreiten dienen anschließend als Grundlage für die
Bestimmung der Parameter durch Kalibrierung (Kap. 6.4.3).
Anwendungsbeispiel 191
b) Feststoffdichten und Sedimentporosität
Als Modelleingangsdaten werden die Feststoffdichten eρl zu den drei Feststoffgruppen
(l = 1 . . .3) nach Kapitel 3.6.3 auf Basis der Feuchtmasse benötigt, außerdem die Po-
rositäten ϕm der Sedimentsegmente (m = 1 . . .4). Die Feststoffdichten sollen hier ver-
einfachend und in Anbetracht der Datengrundlage nur für organische und anorganische
Feststoffe unterschieden werden, d.h. eρ1 = eρorg und eρ2 = eρ3 = eρanorg.
Mit den Bezeichnungen ρsm für die Gesamtdichte (Gesamtmasse/Gesamtvolumen) des
Sediments im Segment m und ρw für die Dichte des Wassers lässt sich aus der Beziehung
Gesamtmasse
ρsm
= Gesamtvolumen
= Wasservolumen
+Volumen der organischen Trockensubstanz
+Volumen der anorganischen Trockensubstanz (6.1)
der folgende Ausdruck herleiten (vgl. LEWANDOWSKI, 2002):
1
ρsm
=
1
ρw
+T Sm ·
"
GVm ·
 
1eρ∗org − 1ρw
!
+(1−GVm) ·
 1eρanorg − 1ρw
#
. (6.2)
Darin ist T Sm der Trockensubstanzgehalt (Gesamttrockenmasse/Gesamtmasse) und GVm
der Glühverlust (organische Trockenmasse/Gesamttrockenmasse) des Sediments, eρ∗org be-
zeichnet zunächst die organische Feststoffdichte der Trockensubstanz. Aus dem Zusam-
menhang
organische Feuchtmasseeρorg = Gesamtvolumen der organischen Substanz
= eingeschlossenes Wasservolumen
+Volumen der organischen Trockensubstanz (6.3)
ergibt sich mit dem Verhältnis αFW von Feucht- zu Trockenmasse (siehe Gl. 3.65):
1
ρsm
=
1
ρw
+T Sm ·

GVm ·αFW ·
 1eρorg − 1ρw

+(1−GVm) ·
 1eρanorg − 1ρw

. (6.4)
Sofern die Sedimenteigenschaften ρsm , T Sm und GVm gegeben sind, liegt damit zu jedem
Sedimentsegment m eine Bestimmungsgleichung für die beiden jeweils über das Gesamt-
system einheitlichen Dichten eρorg und eρanorg vor. Für m ≥ 2 lassen sich eρorg und eρanorg
daraus berechnen.
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Tabelle 6.3: Eigenschaften der Sedimentbereiche A-D (Abb. 6.11) in der Talsperre
Spremberg: Sedimentdichte ρs, Trockensubstanzgehalt TS, Glühverlust GV (weitere
Erläuterungen im Text)
Bereich ρs TS GV
[g/cm3] [%] [% TS]
A 1,06 11,3 19,1
B 1,99 68,7 0,5
C 1,12 27,2 16,4
D 1,19 31,9 18,8
Die Porosität ϕm, die hier ausschließlich den Volumenanteil des „freien“ Porenwassers
ohne das in organischen Partikeln eingeschlossene Wasser bezeichnet, resultiert aus dem
Zusammenhang
Gesamtwasservolumen
Gesamtvolumen =
Porenwasservolumen + eingeschlossenes Wasservolumen
Gesamtvolumen
= ϕm +
eingeschlossenes Wasservolumen
Gesamtvolumen (6.5)
zu
ϕm =
ρsm
ρw
· [1− ((αFW −1) ·GVm +1) ·T Sm] . (6.6)
Mit gegebenen Sedimenteigenschaften ρsm , T Sm und GVm lässt sich ϕm aus dieser Be-
stimmungsgleichung eindeutig ermitteln.
Für die Talsperre Spremberg sollen die Modellparameter eρorg, eρanorg und ϕm anhand
vorliegender Messdaten der BTU Cottbus abgeschätzt werden (HEIDENREICH & KLEE-
BERG, 2003; HEIDENREICH, 2002). Die verwendeten Daten sind in der Tabelle 6.3 diffe-
renziert nach den Sedimentbereichen A - D der Abbildung 6.11 zusammengefasst.
Es manifestieren sich folgende Charakteristika (KLEEBERG & HEIDENREICH, 2003;
HEIDENREICH & KLEEBERG, 2003): Im Süden (Bereich D) findet die stärkste Sedi-
mentation der partikulären Zulauffracht statt, die organische Trockensubstanz (T S ·GV )
ist hier am höchsten. Durch die periodischen Stauspiegelabsenkungen kommt es im Ver-
gleich mit den tieferen Beckenbereichen (A, C) außerdem zu einer Kompaktierung, die
den insgesamt höheren Trockensubstanzgehalt begründet. Im tiefsten, dammnahen Be-
reich A liegt hauptsächlich weicher Schlamm vor, Bereich C lässt sich als Übergangszone
charakterisieren. Der morphologisch klar abgegrenzte Plateaubereich B ist von sandigem
Sediment dominiert. Der bei vorherrschenden Westwinden intensive Wellenschlag ver-
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Tabelle 6.4: Berechnete Porositäten ϕ , Gesamtwassergehalte ws und Stoffdichten
für die vier Sedimentbereiche A-D der Talsperre Spremberg (Abb. 6.11)
Größe Einheit A B C D
ϕ - 0,81 0,58 0,53 0,40
ws - 0,94 0,62 0,82 0,81eρorg g/cm3 1,05eρanorg g/cm3 2,74
hindert hier die Ablagerung organischen Materials und begründet somit den niedrigsten
der angegebenen Glühverluste.
Zur Ermittlung von eρorg und eρanorg liegen in Form von Beziehung 6.4 mit vier Sediment-
bereichen (m = 1 . . .4) vier Bestimmungsgleichungen vor. Die Lösung des überbestimm-
ten Systems nach eρorg und eρanorg erfolgt derart, dass die Summe der Differenzen zwischen
berechneter und gemessener Dichte ρsm möglichst klein ausfällt. Eine Annahme ist für das
Verhältnis αFW von Feucht- zu Trockenmasse organischer Substanz erforderlich. CHA-
PRA (1997) nennt für Phytoplankton einen durchschnittlichen Wasseranteil von 90% der
Feuchtmasse, in DVWK (1993) ist eine Bandbreite von 80 bis 90% angegeben. Die hier
getroffene Wahl αFW = 6,67 entspricht einem Wert von 85%. Die dazugehörigen Ergeb-
nisse für eρorg, eρanorg und die Porositäten ϕm sind in Tabelle 6.4 dargestellt. Zum Vergleich
mit den Porositäten sind dort außerdem die Gesamtwassergehalte wsm gezeigt, die neben
dem Porenwasser auch das organisch gebundene Wasser umfassen.
Der Gesamtwassergehalt verhält sich umgekehrt zum Trockensubstanzgehalt (Tab. 6.3)
und ist im Bereich A (weicher Schlamm) am höchsten, im Bereich B (mineralisches Se-
diment) am niedrigsten. Die Porosität hingegen fällt im Bereich D am kleinsten aus. Dort
ist bei gleichzeitig größtem Gehalt organischer Trockensubstanz der wesentliche Teil des
Gesamtwassergehalts als organisch gebundenes (eingeschlossenes) Wasser anzunehmen.
Im schlammigen Sediment des Bereichs A liegt neben dem maximalen Wassergehalt auch
die maximale Porosität vor. Wassergehalt und Porosität des Bereichs B unterscheiden sich
in Anbetracht des mineralischen Sedimentcharakters kaum.
Insgesamt spiegeln die berechneten Porositäten die inhaltlich benannten, langfristig ge-
prägten Sedimentcharakteristika wider und sollen daher räumlich differenziert für die Se-
dimentsegmente 5 (Bereich D), 6 (C), 7 (B) und 8 (A) verwendet werden.
Die Dichten eρorg und eρanorg entsprechen näherungsweise den von CHAPRA (1997) für
organische Substanz (1,02− 1,1g/cm3 auf Feuchtmassenbasis) und für silikatische Mi-
neralstoffe (2,65 g/cm3) angegebenen Werten.
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c) Eisen-Phosphat-Interaktion
HEIDENREICH & KLEEBERG (2003) führen für einzelne Sedimentproben aus den vier
Sedimentbereichen A-D der Talsperre Spremberg (Abb. 6.11) Phosphat-Adsorptionsver-
suche durch und geben die in Tabelle 6.5 gezeigten, durch Anpassung an Langmuir-
Isothermen gewonnenen Ergebnisse an. Dabei steht PSC für die Phosphatadsorptionska-
pazität des Sediments, T P für den Gesamtphosphorgehalt, PA/D für die Phosphatgleich-
gewichtskonzentration, bei der weder Adsorption noch Desorption stattfinden, und ps für
den Phosphatsättigungsgrad, den HEIDENREICH & KLEEBERG (2003) folgendermaßen
berechnen:
ps = T P/PSC. (6.7)
Im Vergleich mit ISTVÁNOVICS et al. (1989) (ps = NAP/PSC, vgl. Abb. 6.27) setzen
HEIDENREICH & KLEEBERG (2003) also statt des nativ adsorbierten Phosphats NAP,
das der Probe bereits bei der Entnahme anhaftet, den Gesamtphosphorgehalt T P an.
Aus der Langmuir-Isotherme (siehe Gln. 3.196 und 3.202 sowie Abb. 6.27)
PA +NAP =
PE
KPO4 +PE
·PSC (6.8)
ergibt sich für den Gleichgewichtsfall (PE = PA/D,PA = 0; HEIDENREICH & KLEEBERG,
2003) mit NAP≈ T P und Beziehung 6.7 (vgl. ISTVÁNOVICS et al., 1989)
KPO4 = PA/D ·
PSC−T P
T P
= PA/D · (1/ps−1) , (6.9)
d.h. der Adsorptionskoeffizient KPO4 lässt sich aus den in Tabelle 6.5 angegebenen Werten
berechnen. Die Ergebnisse sind in Tabelle 6.6 zusammengefasst.
Weil der Eisenanteil in den Sedimenten der Talsperre Spremberg ausgesprochen hoch und
der Aluminiumgehalt sehr niedrig ist (0− 4,5%, KLEEBERG & HEIDENREICH, 2003),
Tabelle 6.5: Adsorptionseigenschaften der Sedimentbereiche A-D in der Talsperre
Spremberg nach HEIDENREICH & KLEEBERG (2003): Sorptionskapazität PSC, Gesamt-
phosphor TP, Phosphat-Gleichgewichtskonzentration PA/D und Sättigungsgrad ps
(weitere Erläuterungen im Text)
Bereich PSC TP PA/D ps
[mg/g TS] [mg/g TS] [mg/l] [%]
A 7,4 4,2 0,046 56
B 0,6 0,3 0,053 55
C 3,3 2,1 0,020 65
D 6,5 4,5 0,014 70
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Abbildung 6.27: Adsorptionseigenschaften im Zusammenhang mit der Langmuir-Iso-
therme (Erläuterungen im Text; vgl. DANEN-LOUWERSE et al., 1993; JENSEN et al., 1992)
Tabelle 6.6: Ergebnisse der Datenauswertung zu den Adsorptionseigenschaften der
Sedimentbereiche A-D in der Talsperre Spremberg: AdsorptionskoeffizientKPO4, Ge-
samteisen TFe, spezifische Adsorptionskapazität αPO4, Eisen-Phosphat-Sättigungs-
verhältnis [Fe:P]|sat (weitere Erläuterungen im Text)
Bereich KPO4 KPO4 TFe αPO4 [Fe:P]sathmg
l P
i 10−5mol
l P
 
mg Fe
g T S
 
mol P
mol Fe
 
mol Fe
mol P

A 0,036 0,117 171,5 0,078 12,8
B 0,043 0,140 33,7 0,032 31,3
C 0,011 0,035 97,3 0,061 16,4
D 0,006 0,019 182,1 0,064 15,6
soll die Phosphatadsorptionskapazität voll dem Eisen zugerechnet und auf die Eisenkon-
zentration bezogen werden. Eine analoge Umrechnung (allerdings unter Einbeziehung
von Aluminium) nehmen z.B. DANEN-LOUWERSE et al. (1993) vor. Die Gesamteisen-
konzentrationen T Fe in Tabelle 6.6 werden aus der von HEIDENREICH & KLEEBERG
(2003) angegebenen, engen Korrelationsbeziehung zum Gesamtphosphor ermittelt. Die
auf Eisen bezogene spezifische Adsorptionskapazität αPO4 resultiert dann mit den Mol-
gewichten γFe und γP zu
αPO4

mol P
mol Fe

=
PSC [mg P/g]
T Fe [mg Fe/g]
· γFe [mg Fe/mol Fe]
γP [mg P/mol P]
. (6.10)
Die Ergebnisse mitsamt den dazugehörigen [Fe : P]|sat-Sättigungsverhältnissen α−1PO4 (Gl.
3.201) sind in Tabelle 6.6 angegeben.
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Im Vergleich mit Tabelle 3.6 befinden sich die berechneten Werte αPO4 bzw. [Fe : P]|sat
vollständig innerhalb der für partikuläre Eisenformen bekannten Grenzen. Auch die Ad-
sorptionskoeffizienten KPO4 entsprechen in der Größenordnung den Angaben anderer Au-
toren, liegen allerdings am unteren Rand des in Tabelle 3.7 aufgespannten Bereichs. JEN-
SEN et al. (1992) zufolge können kleine Werte KPO4, die für eine große Adsorptionsener-
gie stehen (ISTVÁNOVICS et al., 1989), mit hohen Eisengehalten und Fe : P-Verhältnissen
zusammenhängen, wie sie in der Talsperre Spremberg vorzufinden sind.
Aus den Versuchen nach HEIDENREICH & KLEEBERG (2003) lassen sich auf dem dar-
gestellten Weg die Parameter für den Modellansatz zur Phosphat-Partitionierung nach
Kapitel 3.9.2 in schlüssiger Größenordnung ermitteln. Der Versuchsumfang erscheint al-
lerdings mit einer Probe je Sedimentbereich zu gering, um die Ergebnisse als räumlich dif-
ferenzierte Modelleingangsparameter zu fixieren. Vielmehr sollen die berechneten Werte
für αPO4 und KPO4 genutzt werden, um den zulässigen Parameterbereich in der Modell-
kalibrierung fundiert zu begrenzen.
d) Eisen-Speziation
Abbildung 6.28 zeigt a) die Konzentrationen des gesamten und des gelösten Eisens sowie
b) den gelösten Anteil fT Fe = DFe/T Fe der Jahre 1995-1998 unterhalb des Talsperrenab-
laufs (Spree-Messstelle „Bräsinchen“). Die eingekreisten Einzelwerte liegen jeweils um
eine Zehnerpotenz höher als ihre unmittelbaren Nachbarn und werden in der weiteren
Auswertung nicht berücksichtigt. Folgende Feststellungen sind möglich:
• Die Konzentrationen an gelöstem Eisen sind gegenüber Gesamteisen zwar sehr
niedrig - der mittlere Anteil fT Fe liegt unter 9%. Dennoch fallen sie höher aus,
als es sich mit dem Oxidationsstatus des belüfteten Oberflächenwassers erklären
ließe (vgl. Kap. 3.8.2). Demnach sollte potenziell gelöstes zweiwertiges Eisen nur
in Spuren vorhanden sein (CAMERON & LISS, 1984).
• Weder DFe noch fT Fe zeigen eine Korrelation mit Gesamteisen (formale Auswer-
tung hier nicht vorgeführt), es liegt also nicht etwa ein konstanter Anteil fT Fe in
gelöster Form vor, sondern DFe verhält sich weitestgehend unabhängig von T Fe.
Tests auf Korrelationen zwischen DFe und anderen gemessenen Simulationsgrößen lie-
fern einen augenscheinlichen Zusammenhang zunächst ausschließlich mit dem pH-Wert
(Abb. 6.29-1a, „Messung“):
• Hohe DFe-Konzentrationen treten offensichtlich nur bei hohen pH-Werten auf.
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Abbildung 6.28: a) Gesamtes und gelöstes Eisen sowie b) gelöster Anteil des Gesamt-
eisens unterhalb des Talsperrenablaufs
• Unterhalb der gedachten „Einhüllenden“, die in Abbildung 6.29-1a ungefähr der
Winkelhalbierenden durch den Ursprung entspricht, verbleibt eine starke Reststreu-
ung.
Ein ähnlicher qualitativer Zusammenhang lässt sich tendenziell auch im Talsperrenzulauf
erkennen, allerdings ist hier die Bandbreite der beobachteten pH-Werte deutlich niedriger.
Ein möglicher und in Anbetracht vorliegender Erkenntnisse (Kap. 3.8.1) wahrscheinlicher
Erklärungsansatz ist die Interaktion mit organischen Liganden, die zu einer Stabilisierung
kolloidal gelösten, dreiwertigen Eisens führen kann. Eine Zunahme der Stabilisierungs-
wirkung mit steigendem pH-Wert ist plausibel (Kap. 3.8.3). Die in Abbildung 6.29-1a
beobachtete Reststreuung wäre dann (zumindest teilweise) auf die Streuung des Ligan-
den zurückzuführen.
Der in Abschnitt 3.8.3 vorgestellte Modellansatz zur näherungsweisen Abbildung dieser
Effekte (Gl. 3.166) enthält als Parameter die hypothetische Dissoziationskonstante KL des
Liganden und die gesamte Ligandenkonzentration T L. Die Anpassung des Modellansat-
zes an die Messdaten soll unter der Annahme oxidierter Verhältnisse (DFeII = 0, DFe =
DFeIIIH +DFeIIIL; vgl. Kap. 3.8.3, Gln. 3.162 und 3.166) zunächst in zwei Varianten
erfolgen:
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Abbildung 6.29: Gemessene und berechnete Konzentrationen gelösten Eisens unter-
halb des Talsperrenablaufs in Abhängigkeit vom pH-Wert (Varianten 1a, 2a, 1b und
2b)
• Variante 1a: Optimale Bestimmung von KL und einer konstanten Ligandenkon-
zentration T L = T L0, d.h. lediglich die pH-Abhängigkeit der DFe-Konzentration
wird erfasst (2 Freiheitsgrade: KL, T L0).
• Variante 2a: Verwendung von KL nach Variante 1a und lineare Korrelation der
Ligandenkonzentration mit anderen gemessenen Simulationsgrößen Ck, d.h. An-
passung der Größen T L0 und cT L in T L = cT L ·Ck + T L0 (2 Freiheitsgrade: cT L,
T L0).
Zur Bewertung der Datenanpassung wird das Unbestimmheitsmaß ε1 nach Gleichung
5.11 in ungewichteter Form verwendet. Die Minimierung von ε1 erfolgt mit der kommer-
ziellen Tabellenkalkulation Microsoft Excel. Die Ergebnisse der Datenanpassung sind in
Tabelle 6.7 für alle betrachteten Varianten zusammengefasst.
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Tabelle 6.7:Modellparameter TL0 [mg/l Fe], cTL [-] und KL [mol/l] sowie Unbestimm-
heitsmaß ε1 [-] aus Datenanpassung nach unterschiedlichen Varianten; eingeklam-
merte Werte sind gewählt (Erläuterungen im Text)
Variante TL0 cTL pKL ε1
1a 0,083 / 6,707 0,933
2a 0,043 0,022 (6,707) 0,870
1b (0,250) / 8,163 1,309
2b (0,000) 0,040 5,849 0,921
Für die Variante 1a zeigt sich zunächst, dass die Abhängigkeit der gelösten Eisenkonzen-
tration vom pH-Wert mit der Beziehung 3.166 prinzipiell darstellbar ist (Abb. 6.29-1a).
Insbesondere bei hohen pH-Werten verbleibt aber eine große Reststreuung; die formale
Datenanpassung mit zwei Freiheitsgraden tendiert daher zur Berechnung einer horizonta-
len Ausgleichsgeraden durch die Daten (Abb. 6.30-1a).
Das Ziel der Variante 2a ist es daher zu untersuchen, ob sich ein Teil der Reststreuung
durch lineare Korrelation der Ligandenkonzentration T L mit einer anderen gemessenen
Simulationsgröße Ck erklären lässt. Zu einer nennenswerten Verbesserung des Ergebnis-
ses führt allein ein Zusammenhang mit dem biologischen Sauerstoffbedarf BSB2 (vgl.
ε1 in Tab. 6.7). Nach wie vor existiert eine beträchtliche Reststreuung (Abb. 6.29-2a),
aber die Anpassung zwischen gemessener und berechneter DFe-Ganglinie verbessert sich
deutlich (Abb. 6.30-2a). Insbesondere lässt sich durchweg auch eine Annäherung an das
mittelfristige Trendverhalten der Messwerte erkennen.
Mit der Absicht, auf Kosten des formalen Fehlermaßes ε1 eine noch deutlichere Abbil-
dung des Trendverhaltens zu erzwingen und die Messdaten möglichst in ihrer vollstän-
digen Bandbreite zu erfassen, werden die Varianten unter Ausnutzung bekannter Infor-
mationen über die gemessenen DFe-Konzentrationen mit einer geringeren Zahl von Frei-
heitsgraden wiederholt:
• Variante 1b: Festsetzung der konstanten Ligandenkonzentration T L0 geringfü-
gig oberhalb des maximalen gemessenen DFe-Wertes, also T L0 = 0,25 mg/l >
DFeMax(1995−1998), und Optimierung von KL (1 Freiheitsgrad).
• Variante 2b: Festlegung von T L0 = 0mg/l sowie Berechnung von cT L derart, dass
die mittlere Ligandenkonzentration T L = cT L ·Ck dem Mittelwert der gemessenen
DFe-Werte entspricht, und Optimierung von KL (1 Freiheitsgrad).
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Abbildung 6.30:Gemessene und berechnete Ganglinie für die Konzentration gelösten
Eisens (DFe-Fe) unterhalb des Talsperrenablaufs (Varianten 1a, 2a, 1b und 2b)
Für die Variante 1b resultiert eine deutlichere Anknüpfung an den pH-Wert als für die
Variante 1a (Abb. 6.29-1b). Im Vergleich zwischen gemessenen und berechneten Gang-
linien zeigt sich, dass abschnittsweise eine differenziertere Annäherung möglich ist (z.B.
1998; Abb. 6.30-1b), während gleichzeitig an anderen Stellen die kurzfristige Streuung
zunimmt (Mitte 1996).
Auch die Variante 2b erlaubt im Vergleich mit Variante 2a bei größerer Streuung eine
breitere Abdeckung des Bereichs gemessener DFe-Konzentrationen (Abb. 6.29-2b). Die
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noch differenziertere Erfassung des Trendverhaltens zeigt sich insbesondere anhand der
berechneten DFe-Ganglinie, die sich in ihrem mittelfristigen Verlauf durchweg sehr gut
an die Messwerte anpasst (Abb. 6.30-2b).
Insgesamt manifestiert sich in der modellhaften Bestimmung der gelösten Eisenkonzen-
tation DFe die volle Komplexität des Eisenkreislaufs. Die Untersuchungen zeigen zwar,
dass der Modellansatz nach Gleichung 3.166 dazu geeignet ist, die beobachtete Abhängig-
keit der DFe-Konzentration vom pH-Wert qualitativ angemessen darzustellen. Der iden-
tifizierte Zusammenhang mit dem biologischen Sauerstoffbedarf BSB2 ist allerdings ein
gutes Indiz für die Mitwirkung unbekannter organischer Liganden. Vor diesem Hinter-
grund kann die Modellierung mit vereinfachten Ansätzen nur näherungsweise gelingen.
Zwar repräsentiert der BSB gerade den biologisch abbaubaren Anteil der organischen
Kohlenstoffverbindungen, zu dem die abbauresistenten und mit der Komplexierung von
FeIII in Verbindung gebrachten Humin- bzw. Fulvosäuren nicht zählen. Sowohl der gelö-
ste BSB als auch die gelösten Huminstoffe sind aber gemeinsamer Bestandteil des DOC,
so dass eine Querkorrelation nicht unwahrscheinlich ist. So stellen STUMM & MORGAN
(1996) einen Zusammenhang zwischen der Kolloidstabilisierung durch organische Li-
ganden und den Einleitungen biologischer Abwasserreinigungsanlagen her. Dafür spricht
außerdem, dass die nach Variante 2b berechnete Dissoziationskonstante KL (pKL = 5,85;
Tab. 6.7) innerhalb der Intervallgrenzen für die Carboxylgruppen einer typischen Humin-
säure liegt (4≤ pKL ≤ 6; STUMM & MORGAN, 1996).
Die Nutzung der Querkorrelation zur Simulationsgröße DCBOD (Tab. C.4) ist möglich,
sie wäre allerdings mit einer Übertragung der Modellunsicherheit für DCBOD auf das
gelöste Eisen DFe verbunden. Zugunsten der Modellschärfe soll hier deswegen auf eine
Verknüpfung verzichtet werden. Das gelöste dreiwertige Eisen DFeIII ist dann unter An-
nahme einer konstanten Ligandenkonzentration T L eine Funktion des pH-Wertes allein.
Die Modellierung der für die Komplexierung von Eisen verantwortlichen organischen Li-
ganden als eigenständige Simulationsgröße stellt eine Aufgabe für die Zukunft dar. Der
Ansatz nach Gleichung 3.166 ist über den Parameter T L unmittelbar für die Anküpfung
an eine solche Simulationsgröße geeignet.
Um bei konstantem T L mit der möglichen Bandbreite modellierter DFe-Werte das volle
Spektrum der Jahre 1995-1998 abzudecken, sollen im Anwendungsbeispiel die Ergeb-
nisse der Datenanpassung nach Variante 1b als Modellparameter verwendet werden, d.h.
T L = 0,25 mg/l und KL nach Tabelle 6.7.
e) Literaturstudium
Die Ergebnisse des Literaturstudiums zu Parameterbandbreiten sind vollständig in Tabel-
le C.11 (Anh. C) zusammengefasst. In den meisten Fällen sind die dazugehörigen Mo-
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dellformulierungen weit verbreitet und gebräuchlich, die Modellparameter daher schon
an anderer Stelle umfangreich in tabellarischer Form dokumentiert (z.B. BOWIE et al.,
1985). Hinsichtlich der Bedeutung aller hier nicht weiter thematisierten Modellparame-
ter wird in erster Linie auf AMBROSE et al. (1993), außerdem auf CHAPRA (1997) und
BOWIE et al. (1985) verwiesen.
Die weiteren Ausführungen beschränken sich auf die Parametergruppen zu den folgenden,
im Rahmen dieser Arbeit neu eingeführten Modellkomponenten:
• Reduktion von Sauerstoff, Nitrat und Eisenhydroxid im Zuge der Oxidation des
biologischen Sauerstoffbedarfs TCBOD nach Kapitel 3.8.5 sowie
• Feststofftransport nach Kapitel 3.6.4.
Für die Modellierung der Reduktion von Sauerstoff, Nitrat und Eisenhydroxid sind die
Grenzkonzentrationen DOlim (Nr. 24, Tab. C.11), NO3-Nlim (Nr. 5) und T FeIIIlim (Nr. 49)
für die Elektronenakzeptoren Sauerstoff, Nitrat und Eisenhydroxid festzulegen.
Der Wert DOlim gibt die Konzentration gelösten Sauerstoffs an, unterhalb der die Reduk-
tion alternativer Elektronenakzeptoren beginnt, also Nitrat (sofern vorhanden) und drei-
wertiges Eisen. Den Angaben in DVWK (1988) zufolge ist für Sauerstoffkonzentrationen
zwischen 1 und 3 mg/l an der Sedimentoberfläche damit zu rechnen, dass Eisen-III-Ver-
bindungen zu Eisen-II-Verbindungen reduziert werden und ein Anstieg der Phosphatrück-
lösung resultiert. Bereits in geringer Tiefe sind in diesem Fall aber wesentlich niedrigere
Konzentrationen zu erwarten. VAN CAPELLEN & WANG (1996) nennen für DOlim einen
Bereich von 0,03 bis 0,96 mg/l. Hier soll mit DOlim = 1,5 mg/l der Mittelwert des ge-
samten aufgespannten Inervalls (0 . . .3 mg/l) gewählt werden.
Für NO3-Nlim geben VAN CAPELLEN & WANG (1996) eine Bandbreite von 0,056 bis
1,12 mg/l an. Auf dieser Grundlage erfolgt hier die Festlegung zu NO3-Nlim = 1 mg/l.
Fällt die Konzentration dreiwertigen Eisens unter den Wert T FeIIIlim, setzt im Modell die
Limitierung des TCBOD-Abbaus durch Mangel an Elektronenakzeptoren ein (vgl. Kap.
3.8.5). Für die Phosphatrücklösung kommt T FeIIIlim daher nicht dieselbe Bedeutung zu
wie DOlim und NO3-Nlim. Aus den Angaben von VAN CAPELLEN & WANG (1996) lässt
sich ein Wert von 3,4 mg/l abschätzen1, so dass hier T FeIIIlim = 3 mg/l gewählt wird.
Modellparameter für den Feststofftransport sind die Hintergrundkonzentrationen SSbakl
für die drei Feststoffgruppen nach Kapitel 3.6.3 (l = 1 . . .3, Nr. 50 - 52 in Tab. C.11), die
1unter Annahme eines Sedimenttrockensubstanzgehalts von 25% und einer Sedimentdichte von 1200
g/cm3
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Abbildung 6.31: Sinkgeschwindigkeiten nach Stokes (Gl. 3.96) für Kugelform (Form-
faktor=1, kinematische Viskosität ν = 1,3 ·10−6m2/s)
Sedimentationsgeschwindigkeiten vp0l (Nr. 53 - 55) und die Erosionsgeschwindigkeiten
ve0l (Nr. 56 - 58).
Die Bandbreiten für die Hintergrundkonzentrationen werden in Anlehnung an gemessene
Stoffkonzentrationen in der Talsperre Spremberg gewählt (vgl. Kap. 6.4.3).
Grenzwerte der Sedimentationsgeschwindigkeit listet CHAPRA (1997) differenziert für
organische und anorganische Partikel auf; bei BOWIE et al. (1985) finden sich außer-
dem umfangreiche Angaben zu Sinkgeschwindigkeiten von Phytoplankton. Die in Tabel-
le C.11 mit „Stokes“ gekennzeichneten Werte ergeben sich für die von CHAPRA (1997)
genannten Bandbreiten von Partikeldurchmessern aus dem Gesetz von Stokes (Gl. 3.96,
Abb. 6.31) mit einem Formfaktor αs = 1 und eρorg = 1,05 g/cm3 (Nr. 54) bzw. eρanorg =
2,74 g/cm3 (Nr. 55, 53). Die Parametergrenzen für die Kalibrierung werden für alle drei
Feststoffgruppen identisch angesetzt.
Die Erosionsgeschwindigkeit ve0l nach Gleichung 3.100 kann unter sinngemäßer Verwen-
dung der Beziehung 3.97 geschrieben werden als
ve0l =
ε0leρl , (6.11)
d.h. sie entspricht der Erosionsgrundrate ε0l nach Division durch die Feststoffdichte eρl .
Wie in Kapitel 3.6.4 angemerkt, ist beim Vergleich unterschiedlicher in der Literatur an-
gegebener Erosionsgrundraten der jeweils zugrunde liegende Modellansatz zu berück-
sichtigen (α , τre f und τc in Gl. 3.98). In Tabelle C.11 sind daher nur diejenigen Studien
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verarbeitet, die auf der Wahl α = 1 und τc = 0 beruhen (LUETTICH et al., 1990; HAWLEY
& LESHT, 1992; BAILEY & HAMILTON, 1997); unterschiedliche Werte τre f wurden in
1 N/m2 umgerechnet. Alle drei Studien behandeln flache Standgewässer mit einem he-
terogenem Feststoffgemisch an der Sohle, ohne die Erosionsraten nach den Feststoffan-
teilen zu differenzieren. Die abgeleiteten Parameterintervalle werden hier also allen drei
Feststoffgruppen identisch zugeschrieben. In den Bandbreiten für die Kalibrierung wird
die untere Grenze allerdings zu Null gesetzt, um auch die Möglichkeit zuzulassen, dass
eine Feststoffgruppe überhaupt nicht von Erosion betroffen ist.
6.4.3 Kalibrierungs- und Validierungsdaten
a) Randbedingungsdaten
Mit der Auflösung des externen Zeitschritts sind für den Kalibrierungs- und Validierungs-
zeitraum Randbedingungen erforderlich, und zwar in den drei Gruppen
• Hydrologie (alle externen Größen der Tab. C.6),
• Meteorologie (Tab. C.5) und
• Wasserqualität (Tab. C.7).
Die Länge des Kalibrierungs- und Validierungszeitraums wird durch die Geschlos-
senheit der Datengruppen bestimmt. Die kürzesten Zeitreihen liegen für die Wasserqua-
lität vor; nur über die fünf Jahre von 1994 bis 1998 lassen sich Werte für den Großteil
der in Tabelle C.7 angegebenen externen Simulationsgrößen ableiten (außer organischer
Schwefel, TOS, Aluminium und partikulärer biologischer Sauerstoffbedarf, PCBOD).
Der Kalibrierungs- und Validierungszeitraum muss sich daher auf die Jahre 1994 bis 1998
beschränken.
Aluminiumkonzentrationen liegen auch in den Freiwasserproben von KLEEBERG & HEI-
DENREICH (2003) unterhalb der Nachweisgrenze. Im Sediment werden nur sehr geringe
Aluminiumgehalte (0− 4,5% der Trockensubstanz) gemessen. Es existieren also weder
Randbedingungen noch Vergleichsdaten. Insgesamt spielt das Aluminium in der Talsper-
re Spremberg eine untergeordnete Rolle. Die Datengrundlage erlaubt eine Verifizierung
und Validierung der ohnehin nur mit vereinfachten Ansätzen berücksichtigten Simulati-
onsgröße nicht, auf eine Modellierung wird hier verzichtet. Im Unterschied zum Alumi-
nium sind der organische Schwefel und der partikuläre biologische Sauerstoffbedarf in
die modellinternen Stoffkreisläufe eingebunden (siehe Abb. 3.11). Eine Modellierung er-
folgt daher automatisch, Randbedingungen werden zu Null (TOS) angesetzt bzw. mit dem
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Abbildung 6.32: Monatliche Mittelwerte des a) Zuflusses und b) Abflusses sowie c)
Anfangsfüllvolumen des Speichers
Kalibrierungsfaktor fTCBODI aus dem gesamten biologischen Sauerstoffbedarf berechnet
(PCBOD).
Hydrologische Größen sind Zuflüsse, Abflüsse und Stauvolumina. Monatliche Mittel-
werte der Talsperrenzuflüsse Qzu und -abflüsse Qab werden aus den Tagesabflusswerten
der Pegel Spremberg (Oberstrom) und Bräsinchen (Unterstrom) berechnet (Pos. c in Tab.
6.2, Abb. 6.32a+b). Aus den Tageswerten der Stauhöhe Hs (Pos. d) ergibt sich mit der
Speicherinhaltslinie V = GSI(Hs) der Talsperre (Anh. B.5) das Speichervolumen, das
jeweils zum Monatsbeginn als Startwert Vstart ausgelesen wird (Abb. Abb. 6.32c). Der
Endwert Vend entspricht dem Startwert des Folgemonats.
Bedingt durch Evaporation, Niederschlag, Versickerungsverluste und die rechnerische Er-
mittlung der Volumina aus den Stauhöhen, schließt sich die Gesamtvolumenbilanz für die
gemessenen Zu- und Abflüsse nicht exakt. Die synthetische Abflussreihe, mit der sich die
Volumenbilanz erfüllen lässt, liegt im Mittel um +8% über den Messungen (Abb. 6.32b).
Diese Größenordnung entspricht den Evaporations- und Versickerungsverlusten, die aus
Angaben des LUA BRANDENBURG (2004) abgeleitet werden können. Nach numerischen
Tests mit der konservativen Simulationsgröße Chorid kommt für Kalibrierung und Vali-
dierung durchweg die synthetische Abflussreihe zur Anwendung. Dieses Vorgehen im-
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Abbildung 6.33: Zeitschrittdisaggregation derWindrandbedingungen: a) tägliche Ab-
weichungen vom Monatsmittelwert der Windstärke, b) tägliche Windrichtungen
pliziert, dass die Abflussdifferenzen ohne weitere Aufschlüsselung nach Evaporation und
Niederschlag vollständig als Versickerungsverluste angenommen werden.
Die externen meteorologischen Größen nach Tabelle C.5 lassen sich aus den vorliegen-
den meteorologischen Daten (Tab. 6.2, Pos. e, h und j) durch Mittelung bzw. Summation
(Globalstrahlung) gewinnen. Zur modulinternen Zeitschrittdisaggregation der Windstär-
ke (vgl. Kap. 5.1) werden aus den historischen Tageswerten (Pos. e in Tab. 6.2) durch
statistische Auswertung monatliche Vektoren der täglichen Abweichungen vom Monats-
mittelwert zwischen 0 und 200% berechnet und als Datenbestand im Modul hinterlegt
(Abb. 6.33a). Analog ergeben sich aus den Windrichtungen der Vergangenheit (Pos. g in
Tab. 6.2) zwölf Vektoren der täglichen Windrichtung (Abb. 6.33b). Vereinfachend kom-
men die beiden Datenfelder über alle Jahre identisch zum Einsatz.
Als Randbedingungen der Wasserqualität werden die Zulaufkonzentrationen in allen
externen Simulationsgrößen nach Tabelle C.7 mit monatlicher Auflösung benötigt. Als
Datenbasis sind die Messungen des Landesumweltamts Brandenburg an der Spree-Güte-
messstelle „Wilhelmsthal“ verfügbar, die der Talsperre Spremberg im Oberlauf am näch-
sten liegt (GELBRECHT et al., 2002). Zwischen der Messstelle Wilhelmsthal und dem
Zulaufsegment befindet sich noch die Vorsperre Bühlow. Die rechnerische Verweilzeit in
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Abbildung 6.34: Rohdaten und aufbereitete Daten für die Zulaufkonzentrationen von
a) Ammonium-Stickstoff und b) Phytoplankton
der Vorsperre ist mit durchschnittlich 0,24 d aber nur sehr gering (vgl. Kap. 6.1.1), sie
liegt in der Größenordnung der internen Zeitschrittweite. Der Effekt der Vorsperre auf die
gelösten Stoffkonzentrationen wird daher vollständig vernachlässigt. Für die partikulären
Konzentrationsanteile (suspendierte Feststoffe) wird in Abhängigkeit von den kalibrierten
Sedimentationsgeschwindigkeiten vereinfachend und in Anlehnung an Berechnungsver-
fahren für Absetzbecken (SCHMIDT-BREGAS, 1983) eine Absetzwirkung aus der Ober-
flächenbeschickung berechnet und als Abminderungsfaktor verwendet (siehe Anh. B.4).
An der Messstelle Wilhelmsthal existieren Daten zu ca. 20 unregelmäßig verteilten Ter-
minen pro Jahr, die Datendichte ist nicht für alle Simulationsgrößen einheitlich. In Ab-
bildung 6.34 sind beispielhaft die Rohdaten für die Simulationsgrößen a) Ammonium-
Stickstoff und b) Phytoplankton-Chlorophyll-a gezeigt.
Die Generierung der benötigten Monatswerte erfolgt durch lineare Interpolation zwischen
den Terminwerte und anschließende, mit den täglichen Zuflüssen gewichtete (frachten-
konsistente) Mittelung. Der Verlauf der aufbereiteten Zulaufkonzentrationen ist wieder-
um exemplarisch in Abbildung 6.34 dargestellt. Je größer der Abstand zwischen zwei
Terminmessungen ausfällt, desto höher ist infolge der Überbrückung die Unsicherheit in
den Randbedingungen.
b) Vergleichsdaten
Vergleichsdaten zur Gegenüberstellung mit den Modellergebissen existieren sowohl für
das Freiwasser (Pos. l+m in Tab. 6.2) als auch für das Sediment (Pos. n).
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Alle im Freiwasser aufgenommenen Daten sind wiederum unregelmäßige Terminwerte
mit unterschiedlicher zeitlicher Dichte. In der Talsperre selbst werden pro Jahr deutlich
weniger Messungen durchgeführt als in der unterhalb gelegenen Fließstrecke der Spree.
Bedingt durch die zeitliche Auflösung des Modells und die Unschärfe der Zulauffrachten,
ist ein Vergleich der Simulationsergebnisse mit Terminwerten nicht nur wenig erfolgver-
sprechend, sondern für die Kalibrierung sogar problematisch: Charakteristische Trends,
deren Abbildung angestrebt ist, überlagern sich mit den kurzfristigen Fluktuationen der
Terminwerte, deren Abbildung jenseits der Möglichkeiten liegt. Die Vergleichsdaten wer-
den daher derselben Aufbereitung unterzogen wie die Randbedingungen (Kap. 6.4.3a).
Zur Qualitätssicherung kommen zwei zusätzliche Kriterien zur Anwendung:
• Die Interpolation zwischen benachbarten Terminwerten ist über maximal 60 Tage
zulässig und
• zur Berechnung eines Monatsmittelwerts müssen mindestens 20 Tage des Monats
mit interpolierten Werten belegt sein.
Monate, die diese Kriterien nicht erfüllen, bleiben ohne Vergleichsdaten. Bei strenge-
rer Wahl der Kriterien geht die Vergleichsdatendichte zurück, bei weniger strenger Wahl
nimmt sie auf Kosten der Datenqualität zu. Die getroffene Festlegung stellt einen Kom-
promiss dar - in jedem Fall ist der Aufbereitungsschritt mit einer Verringerung der Daten-
dichte verbunden.
Zum Vergleich mit den simulierten Ablaufkonzentrationen der Talsperre sollte prinzipiell
der in der Talsperre gelegene Messpunkt „Staumauer -5 m“ (TSM5) am besten geeignet
sein, der sich 5 m unterhalb der Wasseroberfläche in unmittelbarer Nähe des Grundablas-
ses befindet. Das Ergebnis der Datenaufbereitung an diesem Messpunkt ist in Abbildung
6.35a beispielhaft für Ammonium-Stickstoff gezeigt. Zum Teil verbleibt nur ein einzi-
ger Monatswert pro Jahr, die Daten konzentrieren sich außerdem auf die Sommermonate.
Zum Vergleich zeigt Abbildung 6.35b das Ergebnis für die Spree-Messtelle „Bräsinchen“
(SBR) im unmittelbaren Unterlauf der Talsperre Spremberg. Während die sommerlichen
Ammonium-Konzentrationen den Talsperren-Werten weitestgehend entsprechen, tritt da-
neben eine jahreszeitliche Periodizität mit winterlichen Maxima zutage, die in den Tal-
sperren-Daten allenfalls ansatzweise (1994) erkennbar ist. Die geringe Datendichte am
Talsperren-Messpunkt stellt folglich ein Problem für die Kalibrierung dar, weil sie cha-
rakteristische Trends nicht auflöst.
Durch Gegenüberstellung der Aufbereitungsergebnisse „Staumauer -5 m“ und „Bräsin-
chen“ werden daher diejenigen Simulationsgrößen ermittelt, in denen die Differenzen
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Abbildung 6.35: Aufbereitung der Vergleichsdaten für Ammonium-Stickstoff an den
beiden Messpunkten a) „Staumauer -5 m“ (Talsperre) und b) Bräsinchen (Spree, un-
terhalb Talsperre)
zwischen den beiden Messpunkten nur gering ausfallen. Als Kalibrierungsgrundlage die-
nen schließlich für Phytoplankton, organischen Phosphor, organischen Stickstoff und den
pH-Wert die Talsperrenwerte und für die übrigen Simulationsgrößen die Spreedaten.
Zur Zusammensetzung des Sediments liegen Messdaten des Lehrstuhls Gewässerschutz
an der BTU Cottbus für die in Tabelle C.8 aufgelisteten Sedimenteigenschaften vor (Pos.
n in Tab. 6.2; HEIDENREICH, 2002; HEIDENREICH & KLEEBERG, 2003). Die Daten
sind räumlich nach den in Abbildung 6.11 dargestellten Sedimentbereichen A-D differen-
ziert. Der Sedimentzusammensetzung wird eine so geringe zeitliche Dynamik unterstellt,
dass die Messdaten hier näherungsweise als Vergleichswerte für den mittleren simulierten
Zustand innerhalb des Kalibrierungs- und Validierungszeitraums genutzt werden sollen.
Zur Quantifizierung der Anpassungsgüte kommt dementsprechend das Fehlermaß ε2 (Gl.
5.14, Kap. 5.3.3) zum Einsatz, das gemessene und simulierte Mittelwerte gegenüberstellt.
Modulintern werden die Sedimenteigenschaften folgendermaßen berechnet:
• Sedimentdichte: als Summe der Feuchtmassen aller simulierten Feststoffe und der
Porenwassermasse bezogen auf das Gesamtsegmentvolumen,
• Trockensubstanzgehalt: als Summe der Trockenmassenkonzentrationen aller simu-
lierten Feststoffe bezogen auf die Sedimentdichte,
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• Gesamteisen: als Masse des Gesamteisens (C17 in Tab. C.4) bezogen auf die Ge-
samttrockenmasse,
• Gesamtphosphor: als Summe der Massen aller simulierten anorganischen und or-
ganischen (PHY T , PCBOD) Formen des Phosphors (C3, C4, C8, C22 in Tab. C.4)
bezogen auf die Gesamttrockenmasse,
• Eisengebundener Phosphor: als Masse des partikulären (=adsorbierten) Phosphat-
Phosphor (C3 in Tab. C.4) bezogen auf die Gesamttrockenmasse,
• Glühverlust: als Summe der Trockenmassen aller organischen Feststoffe (PHY T
und PCBOD, d.h. C4 und C22 in Tab. C.4) bezogen auf die Gesamttrockenmasse.
c) Anfangsbedingungen
Anfangsbedingungen in den Simulationsgrößen sind für alle Segmente erforderlich, also
sowohl im Freiwasser als auch im Sediment. Wegen der niedrigen Austauschraten und
der nachhaltigen Rückwirkung auf die Wassersäule kommt den Sedimentanfangsbedin-
gungen dabei die wesentliche Bedeutung zu. Wie in Kapitel 5.3.2 dargestellt, sollen die
Anfangsbedingungen in einer iterativen Warmlaufphase, die dem eigentlichen Simulati-
onszeitraum vorangestellt ist, vom Modul selbst berechnet werden, und zwar in Abhän-
gigkeit von der jeweils aktuellen Realisation des kalibrierten Parametersatzes. Die Forde-
rung nach Anfangsbedingungen wird damit in einen Bedarf an Randbedingungen für den
Warmlauf-Zeitraum überführt (Warmlaufrandbedingungen).
DITORO (2001) verwendet die Randbedingungen für das erste Jahr des Simulationszeit-
raums zyklisch über die gesamte Warmlaufphase. Generell wird im Rahmen dieser Ar-
beit ein synthetisches Belastungsjahr als repräsentativer angesehen, das durch monatliche
Mittelung der Randbedingungen (Hydrologie, Meteorologie, Wasserqualität als Frachten)
über die Jahre 1994 bis 1998 entsteht. Die Mengenbilanz (Zuflüsse, Abflüsse, Volumina)
ist geringfügig dahingehend zu modifizieren, dass Anfangs- und Endspeichervolumen
dieses Warmlaufjahres identisch sind und mit dem Startvolumen des Kalibrierungszeit-
raums übereinstimmen.
Eine Besonderheit stellt im Fall der Talsperre Spremberg die markante Veränderung der
externen Belastungssituation dar, die zu Beginn der 1990er Jahre und somit in der jünge-
ren Vorgeschichte des Kalibrierungs- und Validierungszeitraums stattgefunden hat (SEN-
SEL & SCHAEFER, 1998; HEIDENREICH & KLEEBERG, 2001). Durch die geringere Zu-
fuhr von Grubenwasser und die reduzierte Einleitung bzw. bessere Vorbehandlung kom-
munaler und industrieller Abwässer im Oberlauf des Staubeckens ist im Wesentlichen
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eine Abnahme der organischen Belastung sowie der Nährstoff- und Eisenfrachten zu ver-
zeichnen. Im Umkehrschluss muss die gegenüber der Datenbasis von 1994 bis 1998 hö-
here Vorbelastung in den Warmlaufrandbedingungen Berücksichtigung finden.
Quantitative Informationen zur langfristigen Vorbelastung der Talsperre Spremberg zei-
gen HEIDENREICH & KLEEBERG (2001) (Abb. 6.36 und 6.37). Im Vergleich mit dem
Zeitraum nach 1994 sind deutlich höhere Eisen- (Abb. 6.36a), Gesamtphosphor- (6.36b),
Ammonium- und Nitrat-Stickstoffkonzentrationen (6.37) zu erkennen. Das von HEIDEN-
REICH & KLEEBERG (2001) eingetragene Trendverhalten ist in allen Fällen abnehmend.
Eine analoge Auswertung für Sulfat, Calcium und Magnesium (hier nicht gezeigt) mani-
festiert demgegenüber nur sehr schwache Trends und wird nicht weiter berücksichtigt.
Rückschlüsse auf die Größenordnung der organischen Belastung erlauben die Angaben
von SENSEL & SCHAEFER (1998). Wesentlich war demnach die Abwassereinleitung aus
dem südlich der Talsperre gelegenen Industriekomplex „Schwarze Pumpe“, die SENSEL
& SCHAEFER (1998) für 1989 mit 10,7 t/d BSB5, für 1992 mit nur noch 0,62 t/d BSB5
quantifizieren. Bei einem mittleren Spree-Abfluss von 14 m3/s und mit einem Umrech-
nungsfaktor von 1,85 zwischen BSB2 und BSB5 (ALTHAUS et al., 1982) resultiert daraus
ein Rückgang der BSB2-Konzentration um ca. 4,9 mg/l. Bezogen auf den Mittelwert von
1994 bis 1998 (1,9 mg/l), soll die zurückliegende Belastung näherungsweise mit einem
Faktor 3 abgeschätzt werden.
Die erhöhte Vorbelastung wird den Warmlaufrandbedingungen in den externen Simula-
tonsgrößen NH4-N, NO3-N, TPO4 P, TOP, TFe und TCBOD2 (vgl. Tab. C.7) derart
durch Skalierung aufgeprägt, dass der Jahresmittelwert der skalierten Zulaufkonzentrati-
on dem Mittelwert der historischen Belastung entspricht. Mit dem Skalierungsfaktor für
Gesamtphosphor (T P) wird dabei sowohl TPO4 P als auch TOP multipliziert. Zu den üb-
rigen Simulationsgrößen liegen keine Informationen vor bzw. sie werden vernachlässigt
(SO4, Ca, Mg; siehe oben). Alle für Primärproduktion und Sedimentzusammensetzung
besonders relevanten Simulationsgrößen sind aber erfasst.
Die charakteristischen Konzentrationsmittelwerte für NH4-N, NO3-N, T P und TFe wer-
den an den Ausgleichsgeraden in den Abbildungen 6.36 und 6.37 abgelesen. Für die
Prägung der Anfangsbedingungen ist eine größere Bedeutung der jüngeren Belastungs-
vorgeschichte anzunehmen. Bei der Ablesung werden daher zwei „Warmlaufvarianten“
unterschieden:
• die erste („WL10“) beschränkt sich auf die zehn Jahre vor 1994,
• die zweite („WL30“) bezieht den gesamten Zeitraum (30 Jahre) zwischen Inbe-
triebnahme der Talsperre und Beginn des Simulationszeitraums ein.
212 Kapitel 6
Abbildung 6.36: Historische Konzentrationen von a) Gesamteisen und b) Gesamt-
phosphor in der Talsperre Spremberg (aus: HEIDENREICH & KLEEBERG, 2001) und Kon-
zentrationsmittelwerte für die WarmlaufvariantenWL10 undWL30 (vgl. Tab. 6.8)
Eine weitere Differenzierung ist auf Grundlage der Abbildungen 6.36 und 6.37 wegen
der Lücke in den dargestellten Datenbeständen (1978 bis 1984) nicht möglich. Der Ska-
lierungsfaktor für TCBOD2 wird in beiden Varianten identisch angesetzt. Über die geeig-
netere Warmlauf-Variante soll anhand der Kalibrierungsergebnisse entschieden werden.
Die Modifikation der Zuflussrandbedingungen ist in der Tabelle 6.8 nochmals für die bei-
den Warmlaufvarianten zusammengefasst. Im Unterschied zu den übrigen Simulations-
größen fällt auf, dass die mittlere Konzentration an Gesamteisen von 1994 bis 1998 höher
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Abbildung 6.37: Historische Konzentrationen von Nitrat-Stickstoff und Ammonium-
Stickstoff im Talsperrenzufluss (aus: HEIDENREICH & KLEEBERG, 2001) und Konzentra-
tionsmittelwerte für die WarmlaufvariantenWL10 undWL30 (vgl. Tab. 6.8)
liegt als die Werte zu WL10 und WL30; auch das gegenwärtige charakteristische Niveau
wird demzufolge deutlich übertroffen (Abb. 6.36). Die Ursache sind außergewöhnlich
hohe Zulaufkonzentrationen in den Jahren 1994 und 1995 (vgl. Kap. 6.4.4c, Abb. 6.41e).
Weil die Zuflussmengen Qzu der Warmlaufrandbedingungen gegenüber dem mittleren
Jahresgang von 1994 bis 1998 unverändert bleiben, entspricht die Erhöhung der Zu-
laufkonzentrationen [mg/l] nur näherungsweise einer korrekten Skalierung der für die
stoffliche Belastung der Talsperre maßgeblichen Zulauffrachten [mg/d]. Eine genauere
und aufwändigere Berechnung wäre im Rahmen der insgesamt überschläglichen Auswer-
tung allerdings unangemessen.
6.4.4 Kalibrierung und Validierung
a) Überblick und Vorgehensweise
Die Kalibrierungsergebnisse werden zunächst in qualitativer Form durch Gegenüberstel-
lung der simulierten und gemessenen Daten für Sediment (Abschnitt 6.4.4b) und Talsper-
renablauf (6.4.4c) präsentiert und diskutiert. Anschließend folgen quantitative Angaben
zum Kalibrierungsergebnis (6.4.4d). In den Abschnitten 6.4.4e bis 6.4.4g ist schließlich
die weitere Verifizierung und Validierung durch Analyse derjenigen Eigenschaften des
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Tabelle 6.8: Mittelwerte der Zuflusskonzentrationen für den Zeitraum 1994 bis 1998
und die WarmlaufvariantenWL10 undWL30 (vgl. Abb. 6.36 und 6.37)
Sim.-größe 1994 - 1998 WL10 WL30
NH4-N [mg/l] 1,17 3,1 5,2
NO3-N [mg/l] 2,34 3 4
TPO4 P [µg/l] 7,45 11,8a 17,3b
TCBOD2 [mg/l] 1,90 5,7 5,7
TOP [µg/l] 87,4 138,2a 202,7b
TFe [mg/l] 3,55 2,7 3,3
a11,8+138,2=150 b17,3+202,7=220
kalibrierten Modells dokumentiert, zu denen keine unmittelbaren Vergleichsmessungen
existieren.
Die geeignete Festlegung und der Einfluss der Warmlaufrandbedingungen stellen einen
eigenständigen Untersuchungsgegenstand innerhalb des Modellierungsverfahrens dar. Es
sollen daher zwei Kalibrierungsvarianten durchgeführt werden, die sich im Ausgangs-
punkt lediglich durch die Randbedingungen für die Warmlaufphase unterscheiden. In
Anlehnung an den Abschnitt 6.4.3c werden die beiden Varianten als WL10 und WL30
bezeichnet.
Für beide Varianten wird zunächst durch manuelle Parameterjustierung ein identischer
Startparametersatz festgelegt. Von diesem Startpunkt ausgehend, erfolgt die weitere Kali-
brierung mit einem einfachen Gradientenverfahren, das die Modellparameter schrittwei-
se in Richtung der stärksten Abnahme des Fehlermaßes E (Gl. 5.15) modifiziert. Die
Kalibrierung wird abgebrochen, wenn die Änderung des Fehlermaßes pro Schritt 0,1%
nicht überschreitet. Die übergeordneten Gewichte Wk zu den externen Ausgabegrößen Ok
(Kap. 5.3.3) werden in der Regel mit Wk = 1 festgelegt. Ausnahmen sind wegen ihrer
besonderen Bedeutung für den Eutrophierungsprozess bzw. für die im Rahmen dieser Ar-
beit entwickelten Modellkomponenten die Simulationsgrößen TPO4 P (W3 = 3), PHY T
(W4 = 3), TCBOD2 (W5 = 2), DO (W6 = 3), T Fe (W17 = 2), T SS (W21 = 2) und pH
(W23 = 2).
Von den fünf Jahren 1994 bis 1998 dienen die ersten vier zur Kalibrierung, das letzte
ausschließlich zur Validierung.
b) Sedimentzusammensetzung
Gemessene und berechnete, über den Kalibrierungszeitraum gemittelte Sedimenteigen-
schaften sind in der Abbildung 6.38 gegenübergestellt. Grundsätzlich ist dabei zu berück-
sichtigen, dass Sedimentdichte (Abb. 6.38a), Trockensubstanzgehalt (b) und Glühverlust
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(f) nach Kapitel 6.4.2b bereits in die Berechnung der Einzelstoffdichten und Porositä-
ten eingehen. Unter Verwendung dieser berechneten Parameter verbleibt daher nur der
Glühverlust als unabhängige Kalibrierungsmessgröße. Die korrekte Abbildung des Glüh-
verlustes durch das Modell geht mit korrekten Dichten und Trockensubstanzgehalten ein-
her. Umgekehrt übertragen sich Fehler im Glühverlust unmittelbar auf die beiden anderen
Größen.
In den Segmenten 5, 6 und 8 werden die Sedimenteigenschaften durch das Modell mit
wenigen Ausnahmen grundsätzlich sehr gut abgebildet, und zwar für die Variante WL10
meist besser als für die Variante WL30. Die höheren Gesamtphosphor- und Gesamteisen-
Konzentrationen in den Warmlaufrandbedingungen WL30 (Tab. 6.8) schlagen sich in hö-
heren Phosphor- und Eisengehalten des Sediments nieder (Abb. 6.38c+d). Aus der insge-
samt höheren Nährstoffbelastung während der Warmlaufphase folgt außerdem eine stär-
kere Primärproduktion, die zur Erhöhung des organischen Sedimentanteils insbesondere
in Dammnähe führt (Abb. 6.38f). Die gegenüber der Variante WL10 induzierten Verän-
derungen in den kalbrierten Modellparametern wirken diesen Tendenzen zwar entgegen
(vgl. Abschnitt 6.4.4d), können sie aber nicht gänzlich kompensieren. Die Überschätzung
des Glühverlusts im Segment 8 (Abb. 6.38f) bedingt dort auch die Überschätzung des Ge-
samtphosphorgehalts (c) und löst gleichzeitig die Unterschätzung des eisengebundenen
Phosphors (e) aus.
Im Segment 7, das den sandigen, plateauhaften Flachwasserbereich im Nordwesten der
Talsperre repräsentiert (Abb. 6.11), lässt sich eine befriedigende Übereinstimmung zwi-
schen Modellergebnissen und Messdaten nicht erreichen. Das Kernproblem und wesent-
liche Ursache für die Abweichungen in allen übrigen Größen ist die Fehleinschätzung des
Glühverlusts (Abb. 6.38f), der in der Realität nur sehr klein ausfällt. Als Grund nennen
KLEEBERG & HEIDENREICH (2003) den bei vorherrschender südwestlicher Windrich-
tung starken Wellenschlag, der die Ablagerung organischen Materials verhindert.
Gerade den organischen Feststoffen sind mit großer Wahrscheinlichkeit kohäsive Eigen-
schaften zu unterstellen. Die organische Substanz dient als Substrat für Mikroorganismen,
die ihrerseits über unterschiedliche Mechanismen der biogenen Stabilisierung eine Erhö-
hung des Erosionswiderstands zu verursachen vermögen (HEINZELMANN & WALLISCH,
1991). Es ist allerdings bekannt, dass die oszillatorische Belastung durch Oberflächenwel-
len im Flachwasser eine substanzielle Anhebung der Erosions- bzw. Resuspensionsrate
auslöst (TEETER et al., 2001), deren Grund die strukturelle Beeinflussung der kohäsi-
ven Oberflächenschicht ist, also deren Aufweichung oder „Fluidisierung“ (MEHTA et al.,
1989). BEAULIEU (2003) weist auf die Bedeutung dieses Mechanismus speziell für Ab-
lagerungen aus organischem Phytoplankton-Detritus hin.
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Abbildung 6.38: Gemessene („Daten“) und nach den Varianten WL10 und WL30 mo-
dellierte Sedimentzusammensetzung in den Segmenten 5 bis 8: a) Sedimentdichte ρs,
b) Trockensubstanzgehalt TS, c) Gesamtphosphor TP, d) Gesamteisen TFe, e) eisen-
gebundener Phosphor FeP und f) Glühverlust GV
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Zur Berücksichtigung derartiger Effekte ist es prinzipiell ein richtiger Schritt, organische
Bestandeile als Feststoffgruppe von den anorganischen zu unterscheiden. Ein weiteres
Abbildungsproblem entsteht aber durch die Existenz strömungs- und wellendominier-
ter Sedimentbereiche nebeneinander. Speziell für die organischen Feststoffe reicht eine
Unterscheidung dieser Bereiche allein nach der größeren Sohlschubspannung (vgl. Kap.
4.2.4) offensichtlich nicht aus, weil der besondere Einfluss auf den Erosionswiderstand
dabei unberücksichtigt bleibt. Auf einfachstem Wege ließe sich das Problem im ersten
Schritt mit einer räumlich differenzierten, also segmentweisen Parametrisierung der Ero-
sionsgeschwindigkeit lösen (Pos. 58 in Tab. C.11). In Segmenten mit dominanter Wellen-
einwirkung wären dann größere Erosionsgeschwindigkeiten anzusetzen.
An dieser Stelle wird nach Identifikation des Problems auf weitergehende Schritte zur
Verbesserung der Datenanpassung verzichtet. Die unzutreffend kalibrierten Sedimentei-
genschaften des Segments 7 sollen in Anbetracht des vergleichsweise kleinen Flächenan-
teils (Abb. 6.11) toleriert werden.
c) Ablaufkonzentrationen
Die Gegenüberstellung simulierter und gemessener Ablaufkonzentrationen über den Ka-
librierungs- und Validierungszeitraum ist in den Abbildungen 6.39 bis 6.42 für alle Simu-
lationsgrößen gezeigt, zu denen Vergleichsdaten vorliegen. Die Unterschiede zwischen
den Varianten WL10 und WL30 sind im Unterschied zur Sedimentzusammensetzung nur
gering. Die Darstellung beschränkt sich daher auf die Ergebnisse zur Variante WL10.
Die gute Übereinstimmung zwischen Modell und Daten im Fall des konservativen Tracers
Chlorid (Abb. 6.39a) spricht für die fehlerfreie Implementierung des gelösten Stofftrans-
ports, hier speziell die korrekte Anbindung der Segmentaustauschströme aus der redu-
zierten Hydrodynamik im Einklang mit der Gesamtspeicher- und Freiwassersegmentvo-
lumenbilanz. Auch für die Abweichungen von den Messungen zum Ende der Jahre 1997
und 1998 kann nach Prüfung der Massenbilanz ein Modellfehler ausgeschlossen werden.
Vielmehr liegt ausschließlich in den besagten Zeitabschnitten eine größere Diskrepanz
auch zwischen gemessenen Zufluss- und Abflusskonzentrationen vor, während das Mo-
dell wie in den Jahren 1994 bis 1996 eng der Zuflussganglinie folgt. Gegen einen Mo-
dellfehler spricht außerdem die durchweg sehr gute Anpassung an die Vergleichsdaten
für Sulfat (Abb. 6.39b), das relativ zur Gesamtmasse nur minimalen Umsatzprozessen
unterliegt und sich daher ebenfalls nahezu als Tracer verhält.
Auch der jahreszeitliche Verlauf der Temperatur wird in sehr enger Übereinstimmung
mit den Messungen nachgebildet (Abb. 6.39c). Im Vergleich zum Zufluss ist eine leichte
Erwärmung im Sommer und eine Abkühlung im Winter zu erkennen, die sich in den
Messdaten widerspiegelt.
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Abbildung 6.39: Modellergebnisse für den Talsperrenablauf und Vergleichsdaten in
der Talsperre (5 m Tiefe vor Staudamm, TSM5) sowie am Pegel Bräsinchen (Unter-
lauf der Spree, SBR): a) Chlorid, b) Sulfat, c) Temperatur, d) gelöster Sauerstoff, e)
biologischer Sauerstoffbedarf (Variante WL10)
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Abbildung 6.40: Modellergebnisse für den Talsperrenablauf und Vergleichsdaten in
der Talsperre (5 m Tiefe vor Staudamm, TSM5) sowie am Pegel Bräsinchen (Unterlauf
der Spree, SBR): a) Ammonium, b) Nitrat, c) organischer Stickstoff, d) Orthophosphat,
e) organischer Phosphor (Variante WL10)
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Abbildung 6.41: Modellergebnisse für den Talsperrenablauf und Vergleichsdaten in
der Talsperre (5 m Tiefe vor Staudamm, TSM5) sowie am Pegel Bräsinchen (Unter-
lauf der Spree, SBR): a) Phytoplankton, b) pH-Wert, c) Gesamthärte, d) Alkalinität, e)
Gesamteisen (Variante WL10)
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Abbildung 6.42: Modellergebnisse für den Talsperrenablauf und Vergleichsdaten in
der Talsperre (5 m Tiefe vor Staudamm, TSM5) sowie am Pegel Bräsinchen (Unterlauf
der Spree, SBR): a) gelöstes Eisen, b) Gesamtseston (Variante WL10)
Sowohl der gelöste Sauerstoff (Abb. 6.39d) als auch der biologische Sauerstoffbedarf
(Abb. 6.39e) werden vom Modell sehr gut berechnet. Obwohl der Ablauf dem Zulauf je-
weils eng zu folgen scheint, sind beide Simulationsgrößen in eine vergleichsweise große
Zahl von Umsatzprozessen involviert (vgl. Abb. 3.11), die sich zum Teil gegenseitig
kompensieren. Der Sauerstoffhaushalt ist dabei stark durch das Gleichgewicht mit der
Atmosphäre geprägt. Die Kalibrierung erfolgt gegen die Konzentrationen an der Spree-
Messstelle Bräsinchen (SBR). Zum Vergleich sind in Abbildung 6.39d aber auch die Tal-
sperrenwerte (TSM5) dargestellt. Die auffällig hohen modellierten Sauerstoffkonzentra-
tionen im Sommer 1996 finden sich demnach als Diskrepanz zwischen den SBR- und
TSM5-Daten wieder. Im Modell stehen sie mit der Nettosauerstoffproduktion durch Phy-
toplankton-Photosynthese in Verbindung (siehe unten).
Die anorganischen Formen des Stickstoff (Abb. 6.40a+b) werden über den Kalibrierungs-
und Validierungszeitraum sehr gut dargestellt. Für Ammonium-Stickstoff fallen Unter-
schiede zwischen Zulauf und Ablauf in den Sommermonaten auf, die das Modell kor-
rekt abbildet. Sie sind durch Nitrifikation und die Assimilation von NH4-N im Rahmen
der Photosynthese verursacht. Der gesamte organische Stickstoff TON (Abb. 6.40c) um-
fasst auch den Biomassenanteil (Phytoplankton, PCBOD) und unterliegt somit vielfälti-
gen Abhängigkeiten. Vor diesem Hintergrund wird die Größenordnung der verfügbaren
Vergleichsdaten, zumal vom Zulauf deutlich abweichend, gut getroffen.
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Durch die bedeutende Rolle des Phosphor als häufig wachstumslimitierender Pflanzen-
nährstoff und infolge der Wechselwirkungen mit dem Eisen ist die Modellierung deut-
lich größeren Unsicherheiten unterworfen. Vor diesem Hintergrund werden die gemes-
senen Ablaufkonzentrationen an Orthophosphat (Abb. 6.40d) über weite Teile des Kali-
brierungs- und Validierungszeitraums vom Modell gut wiedergegeben. Unerklärt bleiben
indes die hohen Phosphatkonzentrationen im Frühjahr 1997 und im Juli 1998. Die ge-
messene Ablaufkonzentration folgt hier eng dem Zufluss, während sich im Modell assi-
milationsbedingte Konzentrationsminima einstellen, weil über die entsprechenden Zeit-
abschnitte vergleichsweise wenig organischer Phosphor zur Mineralisation verfügbar ist.
Wie TON unterliegt der gesamte organische Phosphor TOP (Abb. 6.40e) durch seine
Anknüpfung an das Phytoplankton einer besonderen Vielzahl von Abhängigkeiten. Wie-
derum wird das Niveau der verfügbaren Messdaten gut angenähert. Der Unterschied zum
Zulauf repräsentiert die Überführung in anorganische Form durch Mineralisation.
Das Phytoplankton (Abb. 6.41a) ist direkt oder indirekt mit nahezu allen übrigen Si-
mulationsgrößen verknüpft (vgl. Abb. 3.11). Des Weiteren liegen durchweg große Un-
terschiede zwischen Zulauf- und Ablaufkonzentrationen vor, d.h. die Ablaufwerte wer-
den wesentlich durch den Stoffumsatz in der Talsperre geprägt. Die Kalibrierung erfolgt
gegen die Daten am Talsperrenmesspunkt TSM5, zum Vergleich sind aber auch die Da-
ten im Unterlauf der Spree (SBR) angegeben. Bereits zwischen den Messwerten zeigen
sich teilweise deutliche Diskrepanzen, die darauf hinweisen, dass auch die Vergleichs-
daten beträchtlichen Unsicherheiten unterliegen. Der deutlich erkennbare Jahresgang der
Phytoplanktonkonzentration und die Größenordnung der Maximalkonzentrationen wer-
den vom Modell korrekt abgebildet. Insbesondere gilt dies auch für das Validierungsjahr
1998. Im Sommer 1996 scheint das Modell im Vergleich mit den Messdaten das Phy-
toplanktonmaximum zu überschätzen. Es ist aber auffällig, dass gerade in diesem Jahr
die durch Photosynthese bedingte Nettosauerstoffproduktion die vergleichsweise hohen
sommerlichen Sauerstoffkonzentrationen in der Talsperre erklärt (Abb. 6.39d).
Der pH-Wert (Abb. 6.41b) wird kurzfristig maßgeblich durch die Phytoplanktondyna-
mik, durch Nitrifikation und durch den Abbau organischen Kohlenstoffs beeinflusst; der
mittelfristige Trend ergibt sich aus der Zusammensetzung des Zuflusses. Die Kalibrie-
rung erfolgt gegen die Daten des Talsperren-Messpunkts TSM5. Einen besseren Eindruck
vom mittelfristigen Trend vermitteln hingegen die Spree-Werte SBR. Mit zwei Ausnah-
men (Einzelwerte im Mai 1995 und 1996) werden sowohl kurzfristige Veränderungen als
auch die längerfristige Entwicklung gut repräsentiert. Die Kalibrierung der Alkali- und
Erdalkalimetalle (C10 bis C13 in Tab. C.7), die als Simulationsgrößen für die Berechnung
des pH-Wertes erforderlich sind, kann indirekt über die Summenparameter Gesamthärte
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(Calcium + Magnesium) und Alkalinität (Gl. 3.142) erfolgen. Beide Parameter verhal-
ten sich weitestgehend konservativ und werden vom Modell korrekt ausgegeben (Abb.
6.41c+d).
Im Vergleich zum Zufluss werden die Konzentrationen an Gesamteisen (Abb. 6.41e) in
der Talsperre erheblich reduziert und auf ein vergleichsweise konstantes Niveau nivel-
liert. Dieses Verhalten entspricht den Ausführungen von SENSEL & SCHAEFER (1998)
und wird vom Modell richtig abgebildet. Aber auch auf dem niedrigeren Konzentrations-
niveau des Abflusses verbleibt eine kurzfristige Dynamik, die das Modell mit einzelnen
Ausnahmen (erhöhte Konzentrationen im Sommer 1997 und 1998) gut erfasst. Diese Dy-
namik ist nahezu ausschließlich ein Resultat des Feststofftransports im Wechselspiel mit
der Höhe der Zulaufkonzentration (vgl. Abschnitt 6.4.4e). Insbesondere die deutlichen
(Herbst 1995 und 1998) und weniger deutlichen (Herbst 1996) jährlichen Konzentrati-
onsmaxima entstehen durch verminderte Sedimentation und ggf. sogar kurzzeitige Re-
suspension im Süden der Talsperre bei niedrigen Stauspiegeln. Das Kalibrierungsergebnis
für gelöstes Eisen (Abb. 6.42a) hängt nach Fixierung der Modellparameter im Sinne des
Kapitels 6.4.2d nur noch von der Anpassungsgüte für den pH-Wert ab. Das Niveau und
abschnittsweise auch der Verlauf der Abflusskonzentration werden durchaus gut getrof-
fen. Wie bereits in Kapitel 6.4.2d diskutiert, manifestiert sich speziell am gelösten Eisen
aber auch die Komplexität der realen Umsatzprozesse im Vergleich mit der Einfachheit
der gewählten Modellbeziehung. Die Anpassungsgüte, die für Gesamteisen trotzdem er-
zielt werden kann, belegt gleichzeitig, dass ein vereinfachter Umgang mit der gelösten
Komponente gerechtfertigt ist.
Für das Gesamtseston (Abb. 6.42b) liegen innerhalb der Talsperre keinerlei Messdaten
vor, die Kalibrierung kann daher nur gegen die AFS-Werte der Spree-Messstelle SBR er-
folgen, deren Zusammenhang mit den Konzentrationen vor dem Staudamm weder prüfbar
noch zweifelsfrei ist. Als Summenparameter sind in den AFS außerdem die Unsicherhei-
ten aller modellierten Feststoffe inklusive Phytoplankton vereint. Vor diesem Hintergrund
ist im Vergleich mit den Messdaten die qualitative Übereinstimmung bereits zufrieden-
stellend. Insbesondere die korrekte Größenordnung der Konzentrationen in Relation zum
Zufluss zeigt, dass der Feststoffrückhalt durch die Talsperre angemessen modelliert wird.
d) Quantitative Angaben zum Kalibrierungsergebnis
Jeweils ausgehend vom gleichen Startparametersatz, wird für die Variante WL10 ein
abschließendes Fehlermaß von E = 0,6739 ermittelt, für die Variante WL30 lässt sich
der Fehler auf E = 0,7281 reduzieren. Rechnerisch gelingt die Datenanpassung für die
Variante WL10 also besser. Der Unterschied in den summarisch ermittelten Fehlerma-
ßen stammt zum überwiegenden Teil aus den Beiträgen ε2k>23 (siehe Gl. 5.15), d.h. aus
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dem Vergleich der berechneten und gemessenen Sedimenteigenschaften. Auch qualita-
tiv wird die bessere Annäherung der Sedimentzusammensetzung nach Variante WL10 im
Abschnitt 6.4.4b deutlich.
Für die Variante WL10 sind alle kalibrierten Modellparameter in der Tabelle C.11 zusam-
mengefasst („Resultat“). Insbesondere soll auf folgende Eigenschaften des kalibrierten
Parametersatzes hingewiesen werden:
• Die kalibierten Parameter liegen in nahezu allen Fällen innerhalb der vorab defi-
nierten Bandbreiten.
• Insbesondere gilt dies auch für die Modellparameter der Phosphat-Adsorption (Pos.
6, 61 und 62 in Tab. C.11), die somit in der Größenordnung den Auswertungs-
ergebnissen nach Tabelle 6.6 entsprechen. Mit αPO4 = 7,85 · 10−2 mol P/mol Fe
wird die spezifische Adsorptionskapazität im Sediment größer kalibiert als im Frei-
wasser (2,95 ·10−2 mol P/mol Fe). Eine mögliche Ursache ist die im Modellansatz
nicht berücksichtigte Abnahme der Sorptionskapazität bei höherem pH-Wert (z.B.
MARSDEN, 1989). Infolge der Abbauprozesse im Sediment (Freisetzung von T IC)
und der Photosynthese im Freiwasser (Verbrauch von T IC) besteht die Tendenz zu
höheren pH-Werten in der Wassersäule, die mit einer Desorption von Phosphat z.B.
nach Resuspension einhergehen kann (SØNDERGAARD et al., 2003).
• Die kalibrierten Sedimentationsgeschwindigkeiten für die nicht-reaktiven und re-
aktiven anorganischen Feststoffe (0,49 und 0,97 m/d, Pos. 53 und 55 in Tab. C.11)
entsprechen CHAPRA (1997) zufolge Ton bzw. dem Grenzbereich zwischen Ton
und Schluff. Sie liegen damit also durchaus in realistischer Größenordnung, deu-
ten allerdings auf sehr geringe Partikeldurchmesser hin. Gleichzeitig resultieren für
beide Feststoffgruppen auch Erosionsgeschwindigkeiten an der Untergrenze der re-
cherchierten Bandbreiten (Pos. 56 und 58 in Tab. C.11).
Über den gewählten Modellansatz nach Kapitel 3.6.4 hängen Sedimentations- und
Erosionsgeschwindigkeiten in der Kalibrierung miteinander zusammen. Unter An-
nahme konstanter Sohlschubspannung und Feststoffkonzentration bleibt bei höhe-
rer Erosionsgeschwindigkeit die Nettodeposition unverändert, wenn auch die Sedi-
mentationsgeschwindigkeit größer ausfällt (Gl. 3.110). Wird gleichzeitig angenom-
men, dass bei starken Nettoresuspensionsereignissen mit hohen Schubspannungen
der Sedimentationsflux gegenüber dem Erosionsflux an Bedeutung verliert, dann
wird die Größe der Erosionsgeschwindigkeit in der Kalibrierung durch derartige
Nettoresuspensionsereignisse bestimmt. Davon abhängig stellt sich die Sedimenta-
Anwendungsbeispiel 225
tionsgeschwindigkeit so ein, dass auch über den restlichen Zeitraum eine optimale
Datenanpassung resultiert.
Die Schlussfolgerung ist, dass niedrige Sedimentations- und Erosionsgeschwindig-
keiten als Resultat überschätzter Sohlschubspannungsspitzen in Betracht kommen:
Die niedrige Erosionsgeschwindigkeit kompensiert die überschätzte Schubspan-
nung, die niedrige Sedimentationsgeschwindigkeit „kompensiert“ (in umgekehrtem
Sinne) die geringe Erosionsgeschwindigkeit. Für die Qualität der Datenanpassung
folgt, dass mit zunehmender Überschätzung der Schubspannungsspitzen zwar wei-
terhin zwischen Hoch- und Niedrigschubspannungsereignissen unterschieden wer-
den kann, gleichzeitig wegen der geringeren Dynamik aber eine schlechtere Diffe-
renzierung innerhalb der Ereignisse möglich ist.
• Die kalibrierte Sedimentationsgeschwindigkeit für die organische Feststoffgruppe
liegt mit 0,55m/d (Pos. 54 in Tab. C.11) gut innerhalb des von CHAPRA (1997) an-
gegebenen Bereichs für Phytoplankton und kleine (1−10µm) organische Partikel.
Gleichzeitig fällt auf, dass die Erosion über eine sehr niedrige Erosionsgeschwin-
digkeit (2,5 ·10−9 m/d, Pos. 57) praktisch vollständig unterdrückt wird. Als Erklä-
rung kommen erosionshemmende Effekte zwischen organischen Feststoffteilchen
in Frage, die eine Nettoresuspension erschweren oder unterbinden, so z.B. die bio-
gene Stabilisierung infolge Adhäsion zwischen Algenpartikeln (BEAULIEU, 2003;
HEINZELMANN & WALLISCH, 1991). Sofern sich Nettoresuspensionsereignisse
für organisches Material in den Messdaten (hier: Ablaufkonzentrationen) nicht ab-
zeichnen, werden sie in der Kalibrierung durch Absenkung der Erosionsgeschwin-
digkeit auf ein unwirksames Maß verhindert. Damit verliert das Modell allerdings
auch im Nettodepositionsfall seine Sensitivität bezüglich der hydrodynamischen
Einwirkung.
Die Unterschiede zwischen den Kalibrierungsergebnissen für die Varianten WL10 und
WL30 sind in Abbildung 6.43 als relative Differenzen (bezogen auf WL10) für die zehn
am stärksten voneinander abweichenden Parameter dargestellt, und zwar ungewichtet
(links) und im Vorgriff auf Kapitel 6.4.5 gewichtet mit ihren relativen Sensitivitäten (be-
zogen auf die mittlere Sensitivität).
Die ungewichteten Differenzen zeigen, dass die Unterschiede zwischen den Parameter-
sätzen in den meisten Fällen unter 10% liegen, also verhältnismäßig gering ausfallen. Die
oben diskutierten Parameter sind von den Änderungen kaum betroffen.
Die gewichteten Differenzen sind demgegenüber für die resultierende Änderung des Mo-
dellverhaltens aufschlussreicher. Die ersten drei Ränge lassen sich durchweg mit der Ten-
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Abbildung 6.43: Differenzen zwischen den kalibrierten Parametern (vgl. Tab. C.11)
zu den Varianten WL10 und WL30 (Ränge 1 bis 10); links: relativ zum Parametersatz
WL10 und ungewichtet, rechts: gewichtet mit relativer Sensitivität nach Kap. 6.4.5
denz des Kalibrierungsalgorithmus in Verbindung bringen, trotz höherer Zulauffrachten
an Gesamteisen und Gesamtphosphor in den Warmlaufrandbedingungen eine gegenüber
WL10 wenig veränderte Sedimentzusammensetzung zu erwirken. Die Absenkung der
Hintergrundkonzentration für die nicht-reaktiven anorganischen Feststoffe (Rang 1, vgl.
Tab. C.11) erhöht deren Nettodeposition und führt damit zur generellen „Verdünnung“ des
reaktiven Sedimentfeststoffgehalts. Eine geringere Hintergundkonzentration für die orga-
nischen Feststoffe (Rang 2) stützt dabei gleichzeitig den organischen Anteil. Gleiches gilt
für die Abminderung der TCBOD-Abbaurate im Sediment (Rang 3).
Eine kausale Diskussion der übrigen Parameteränderungen ist möglich, wird aber mit
abnehmender relativer Differenz schwieriger, trägt weniger zur Erörterung des Modell-
verhaltens bei und soll daher an dieser Stelle unterbleiben.
Insgesamt ergibt sich sowohl nach qualitativer Begutachtung als auch nach quantitati-
ven Kriterien ein besseres Kalibrierungsergebnis für die Warmlaufvariante WL10. Die
Ausführungen in den folgenden Abschnitten sind daher auf diese Variante beschränkt.
Erst im Rahmen der Szenarienrechnungen zur Langfristprognose (Kap. 6.5) soll noch-
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mals untersucht werden, inwiefern das Prognoseergebnis von den Randbedingungen der
Warmlaufphase abhängig ist.
e) Sediment-Freiwasser-Austausch: Feststoffe
Informationen zum Feststofftransportverhalten des kalibrierten Moduls enthält die Abbil-
dung 6.44.
Niedrige Beckenwasserstände mit dementsprechend geringen Stauvolumina treten regel-
mäßig im Spätsommer oder Herbst auf (Abb. 6.44a) und gehen mit deutlichen Spitzen der
Sohlschubspannungen im Süden der Talsperre einher (Segment 1, Abb. 6.44b), während
sie im Norden ohne merklichen Einfluss bleiben (Segment 4). Im Süden unterscheiden
sich die maximalen Schubspannungen von den restlichen Jahreswerten um mehr als eine
Größenordnung. Auch eine etwaige Überschätzung der Schubspannungsspitzen bei nied-
rigen Stauspiegeln ändert nichts an der Charakteristik dieses Verhaltens.
Für die anorganischen Feststoffe ist deutlich erkennbar, wie durch die Schubspannungs-
maxima im Süden der Talsperre eine reduzierte Nettodeposition (z.B. 1994, 1995 für
Eisen und Phosphat, Abb. 6.44c) oder sogar eine Nettoresuspension ausgelöst wird (z.B.
1998 für Eisen, Phosphat und NRS, Abb. 6.44c+d). Die Intensität der Nettodeposition
und der Umschlag zur Nettoresuspension hängen neben der hydraulischen Einwirkung
auch von der zeitweiligen Feststoffkonzentration im Freiwasser ab. Die besonders hohen
Zulaufkonzentrationen an Eisen (vgl. Abb. 6.41e) verhindern z.B. im Herbst 1995 trotz
des ähnlichen Schubspannungsniveaus wie im Herbst 1998 ein vergleichbares Nettore-
suspensionsereignis. Vor dem Damm (Segment 4) findet durchweg Nettodeposition statt.
Insgesamt wird durch niedrige Stauspiegel also eine Verlagerung der anorganischen Fest-
stoffe aus dem südlichen Zuflussbereich in Richtung Staudamm induziert.
Die organischen Feststoffe unterliegen ausschließlich der Nettodeposition, deren zeitli-
cher Verlauf sowohl für Phytoplankton als auch für den partikulären biologischen Sauer-
stoffbedarf eng an die jeweilige Freiwasserkonzentrationen geknüpft ist und somit im Fall
des Phytoplankton deutlich der Nettoproduktionsdynamik folgt (Abb. 6.44e; vgl. Abb.
6.39e + 6.41a). Die formale Ursache für das Ausbleiben von Nettoresuspension liegt in
der niedrigen kalibrierten Erosionsgeschwindigkeit, die inhaltlichen Gründe dafür werden
im Abschnitt 6.4.4d diskutiert.
In Abbildung 6.45 sind sowohl die rechnerische Sedimentüberdeckung als auch die Se-
dimentporositäten (6= Wassergehalt) über den Kalibrierungs- und Validierungszeitraum
dargestellt. Die Sedimentüberdeckung resultiert durch Zeitintegration aus den modulin-
ternen Überdeckungsgeschwindigkeiten. Die Startwerte der Sedimentüberdeckung (Zeit
t = 0) entsprechen dem Endzustand nach einer fünfjährigen Schleife über die Warmlauf-
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Abbildung 6.44: Feststofftransportverhalten des kalibrierten Moduls (WL10): a) Seg-
mentvolumina, b) Sohlschubspannungen, c-e) Nettodeposition für c) anorganisch-
reaktive Feststoffe (Gruppe 2: Eisen und Phosphat), d) nicht-reaktive Feststoffe (Grup-
pe 3: NRS), e) organische Feststoffe (Gruppe 1: Phytoplankton und Detritus)
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Abbildung 6.45: Sedimentüberdeckung und Porosität in den Segmenten 5, 6, 7 und 8
für den Kalibrierungs- und Validierungszeitraum
randbedingungen WL10. Sie eignen sich daher zum Vergleich mit dem weiteren Zuwachs
über die fünf abgebildeten Jahre.
Dem numerischen Algorithmus in Abschnitt 3.6.5 entsprechend, verbleiben die Porositä-
ten über den gesamten Simulationszeitraum auf dem konstanten Niveau nach Tabelle 6.4.
Dieses Verhalten bestätigt die korrekte Implementierung des Verfahrens.
Zur eingehenderen Verifizierung des Algorithmus und zur weiteren Erörterung der Ergeb-
nisse wird für alle vier Sedimentsegmente eine explizite Sedimentvolumenbilanz gebildet,
und zwar in der Summe für die Jahre 1994 bis 1998 (Abb. 6.46a) sowie für die fünfjäh-
rige Schleife über die Warmlaufrandbedingungen WL10 (Abb. 6.46b). Die Gesamtüber-
deckung resultiert hier durch Summierung der wesentlichen, entgegengesetzten Beiträge
aus Nettofeststoffdeposition (Gruppen 1 bis 3) und Abbau organischer Feststoffe. Kleine
Feststoffvolumenänderungen z.B. durch Adsorption oder Desorption von Phosphat wer-
den vernachlässigt. Für die Jahre 1994 bis 1998 entsprechen die berechneten Gesamtüber-
deckungsmaße der Differenz zwischen End- und Startwerten in Abbildung 6.45, für den
fünfjährigen Gleichgewichtszyklus stimmen sie mit den Startwerten überein. Durch die
zweite, unabhängige Berechnung der Überdeckungsmaße wird die korrekte modulinterne
Auswertung der Überdeckungsgeschwindigkeiten bestätigt.
Die berechneten Sedimentüberdeckungsmaße sind unter den besonderen Bedingungen zu
betrachten, die mit dem abrupten Wechsel aus dem Gleichgewichtszustand unter Warm-
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Abbildung 6.46: Sedimentüberdeckung aus Sedimentvolumenbilanz für die Segmente
5, 6, 7 und 8; a) 1994 - 1998, b) fünfjähriger Zyklus über Gleichgewichtszustand zu
Variante WL10
laufrandbedingungen (hier WL10) zu den Belastungsverhältnissen des Kalibrierungs- und
Validierungszeitraums einhergehen (Tag 0 in Abb. 6.45).
Für den anfänglichen Gleichgewichtszustand zeigt sich deutlich, dass die Überdeckung
vom südlichen Zuflussbereich nach Norden hin sinkt (Abb. 6.46b, Segmente 5+6). Sie
ist im wesentlichen durch die Deposition organischer Feststoffe verursacht. Erst vor dem
Staudamm nimmt die Überdeckung wieder zu (Segment 8), bedingt durch die Deposition
seeintern produzierter Biomasse. Die geringste Sedimentüberdeckung findet im Segment
7 statt. Qualitativ entspricht dieses Verhalten den Ausführungen von KLEEBERG & HEI-
DENREICH (2003). Tatsächlich zeichnet sich also auch die geringe Depositionsneigung
für den nordwestlichen, sandigen Flachwasserbereich ab (Segment 7). In allen Segmen-
ten übertrifft die Deposition organischer Feststoffe deren Aufzehrung durch Abbau.
Der Übergang von den Warmlaufrandbedingungen zu den Zulauffrachten des Kalibrie-
rungs- und Validierungszeitraums (Tag 0 in Abb. 6.45) impliziert eine deutliche Reduk-
Anwendungsbeispiel 231
Tabelle 6.9: Berechnete mittlere Sedimentüberdeckungsgeschwindigkeiten [cm/a]
für die Segmente 5 bis 8 und Angaben anderer Autoren
Quelle 5 6 7 8
a) Rechnung: 1994 - 1998 0,054 0,040 -0,036 0,227
b) Rechnung: 5 Jahre WL10 0,370 0,265 0,131 0,568
SEO & CANALE (1999) 0,03. . . 0,41
SCHAUSER et al. (2004) 0,37. . . 3,7
VAN CAPELLEN & WANG (1996) 0,2
DHAKAR & BURDIGE (1996) 0,4. . . 1
tion in der Beschickung mit organischen Feststoffen und Gesamtphosphor. Sowohl die
Primärproduktion als auch die Nettodeposition sinken daher abrupt, gleichzeitig setzt sich
aber der Abbau des organischen Feststoffanteils im Sediment mit zunächst unveränderter
Geschwindigkeit fort (Abb. 6.46a). Es resultieren daher im Vergleich zur Warmlaufphase
wesentlich geringere Überdeckungsmaße. In Anbetracht des in Segment 7 deutlich über-
schätzten Anteils organischer Trockenmasse (vgl. Abb. 6.38) kommt es dort rechnerisch
sogar zum geringfügigen Einsinken der Sedimentoberfläche. Die jahreszeitliche Periodik
des Abbauprozesses mit maximalen Umsatzraten im Sommer zeichnet sich in der Zeitrei-
he der Sedimentüberdeckung insbesondere für das Segment 5 ab (Abb. 6.45).
Die mittleren Überdeckungsgeschwindigkeiten sind für beide Fünfjahreszeiträume und
alle Segmente in Tabelle 6.9 gemeinsam mit den Angaben anderer Autoren zusammenge-
fasst. Die Gegenüberstellung zeigt, dass die berechneten Werte nicht nur die Volumenbi-
lanz korrekt erfüllen, sondern auch in üblichen Größenordnungen liegen (VAN CAPELLEN
& WANG (1996) und DHAKAR & BURDIGE (1996) beziehen sich auf marines Sediment).
Der größte berechnete Wert von 0,568 cm/a ergäbe über einen fünfzigjährigen Simula-
tionszeitraum eine mittlere Sedimentüberdeckung von knapp 30 cm vor dem Staudamm
(Segment 8). Im Vergleich mit der gegenwärtigen Morphologie (Abb. 6.2) erscheint die-
ses Maß hinsichtlich etwaiger Rückwirkungen auf die Hydrodynamik vernachlässigbar.
f) Sediment-Freiwasser-Austausch: Gelöste Stoffe
Die Abbildung 6.47 zeigt den diffusiven Sediment-Freiwasser-Austausch gelöster Stoffe.
Exemplarisch sind die Ergebnisse für das Sedimentsegment 5 und das darüber liegende
Freiwassersegment 1 dargestellt. Wegen der hier größten organischen Feststoffkonzentra-
tion (vgl. Abb. 6.38b+f) sind die Umsatz- und Austauschprozesse besonders intensiv. In
den übrigen Sedimentsegmenten verlaufen sie qualitativ analog, aber im Allgemeinen auf
niedrigerem Niveau. Alle Austauschraten sind grundsätzlich auf das Sedimentsegment
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bezogen, d.h. positive Raten stellen einen Einstrom dar, negative Raten repräsentieren
eine Freisetzung oder Rücklösung.
Daten zur Ammonium- und Phosphat-Rücklösung liegen für die Talsperre Spremberg nur
aus insgesamt drei Einzelmessungen an drei verschiedenen Punkten vor, die zu zwei un-
terschiedlichen Terminen durchgeführt wurden (Frühjahr und Sommer; HEIDENREICH,
2002). KLEEBERG & HEIDENREICH (2003) geben als Rücklösungsraten die Mittelwerte
dieser Einzelmessungen an. Insgesamt wird die Informationslage als nicht repräsentativ
eingestuft. Sowohl die Modellergebnisse als auch die Stichprobendaten sollen daher im
Folgenden anhand recherchierter Literaturwerte diskutiert werden.
Den Antrieb für Sedimentsauerstoffbedarf und Freisetzung der Nährstoffe Ammonium
und Orthophosphat stellt der Abbau organischer Kohlenstoffverbindungen dar. Der
dazugehörige Senkenterm COXI nach Gleichung 3.182, ausgedrückt als äquivalente Sau-
erstoffzehrung und bezogen auf das Sedimentvolumen Vm=5, ist in Abbildung 6.47a ge-
zeigt. Außerdem wird im Sinne des Kapitels 3.8.5 die Aufteilung auf die Elektronenak-
zeptoren Sauerstoff, Nitrat und Eisen-III ersichtlich (Gln. 3.179-3.181). Der Jahresgang
der Sauerstoffzehrung ist wesentlich durch den Verlauf der Temperatur geprägt. Maxima
treten demzufolge im Sommer auf, Minima im Winter. Der Großteil des Abbaus der or-
ganischen Kohlenstoffverbindungen erfolgt unter Verbrauch von Sauerstoff. Vor allem im
ersten Jahr, aber auch in den Folgejahren kommt es im Sommer außerdem zur Zehrung
von Nitrat, 1995 wird darüber hinaus Eisen-III zu zweiwertigem Eisen reduziert.
Der Sedimentsauerstoffbedarf (Abb. 6.47b) folgt in Größenordnung und Periodizität
deutlich dem jahreszeitlichen Muster des Abbauprozesses und wird durch die dargestellte
Differenz der Sauerstoffkonzentrationen in Freiwasser und Porenwasser („PW“) ausge-
löst. Messungen für die Talsperre Spremberg liegen nicht vor. CHAPRA (1997) gibt für
den Sauerstoffbedarf schlammiger Sedimente einen Bereich von 1. . .2 g/m2/d an, für san-
digen Untergrund nennt er 0,2. . .1 g/m2/d. Die von BOWIE et al. (1985) für Seen und
Talsperren tabellierten Werte liegen hauptsächlich in derselben Größenordnung (Maxima
bis 9 g/m2/d). Die Modellergebnisse für die Talsperre Spremberg fügen sich gut in die
Angaben dieser Autoren ein.
Beim Abbau der organischen Kohlenstoffverbindungen werden die in der Biomasse ge-
bundenen Nährstoffe freigesetzt. Im Unterschied zum Phosphat unterliegt das Ammonium
keinen wesentlichen Adsorptionsprozessen (SCHEFFER, 1998). Das freigesetzte Ammo-
nium erhöht daher die Porenwasserkonzentration (Abb. 6.47c), tritt ins Freiwasser aus
oder wird durch Nitrifikation noch im Sediment zu Nitrat umgewandelt. Der modellierte
Verlauf der Ammonium-Freisetzung ist wegen der geringen Pufferung wie der Sedi-
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Abbildung 6.47: Sediment-Freiwasser-Austausch gelöster Stoffe (WL10): a) Abbau
organischer Kohlenstoffverbindungen; b-d) diffusive Austauschraten und gelöste
Konzentrationen für b) Sauerstoff, c) Ammonium-Stickstoff, d) Phosphat-Phosphor;
e) Eisen-Phosphat-Verhältnis und Konzentration partikulären Eisens
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mentsauerstoffbedarf eng an die Dynamik des Abbauprozesses angelehnt. Unter Berück-
sichtigung der Nitrifikationsverluste ist er stöchiometrisch mit der Abbaurate konsistent.
Die Maximalwerte der Ammonium-Freisetzung liegen im Segment 5 oberhalb von 0,1
g/m2/d, die mittlere Rate beträgt ca. 0,035 g/m2/d. In DVWK (1988) werden charak-
teristische Werte für dänische Seen mit 0,003. . .0,014 g/m2/d bzw. mit > 0,070 g/m2/d
für ein polytrophes Standgewässer angegeben. Raten hauptsächlich zwischen 0,01 und
0,2 g/m2/d ermitteln DITORO & FITZPATRICK (1993) in der Chesapeake Bay (Ästuar-
gewässer), Jahresmittelwerte liegen dort zwischen 0,01 und 0,1 g/m2/d. Im sehr flachen
Schollener See (durchschnittliche Tiefe 1 m) finden BORMKI et al. (2003) Raten von
0,03. . .0,23 g/m2/d und geben als wahrscheinlichen Grund für die Höhe der Maximalwer-
te eine Nitrifikationshemmung an. Aus den Einzelmessungen in der Talsperre Spremberg
leitet HEIDENREICH (2002) Raten zwischen 0,001 und 0,008 g/m2/d ab.
Vor dem Hintergrund der Literaturangaben erscheinen die vorliegenden Messwerte für die
Talsperre Spremberg ausgesprochen niedrig, die im Segment 5 modellierten Freisetzungs-
raten hingegen sehr hoch (obwohl durchaus im Bereich der recherchierten Größenord-
nungen). Zum Vergleich ist in Abbildung 6.47c daher auch die deutlich geringere Freiset-
zungsrate des in der Grundfläche dominierenden Segments 8 dargestellt, die den Werten
nach DVWK (1988) sehr nahe kommt, die Ergebnisse von HEIDENREICH (2002) in den
Sommermonaten aber immer noch übertrifft. Während auch die Messdaten kritisch zu
reflektieren sind, wäre eine mögliche Ursache für überschätzte Ammonium-Freisetzungs-
raten auf Seiten des Modells die Unterschätzung der Nitrifikation im Sediment. Durch
Anpassung der Nitrifikationsparameter (Pos. 2+3 in Tab. C.11), ggf. auch durch deren
Differenzierung zwischen Freiwasser und Sediment, ließe sich die Nitrifikationsleistung
erhöhen. Ohne genauere Messdaten zur sedimentgebundenen Nitrifikation oder zur rea-
len Ammonium-Freisetzung wären derartige Maßnahmen allerdings spekulativ und sollen
daher unterbleiben.
Obwohl auch die Remineralisierung des Phosphat an den Abbau der organischen Koh-
lenstoffverbindungen gekoppelt ist, weicht die Freisetzungsdynamik deutlich von der des
Ammonium ab (Abb. 6.47d). Grund ist die Wechselwirkung mit dem Eisen, dessen Kon-
zentration im Segment 5 über den Kalibrierungs- und Validierungszeitraum auf einem ho-
hen Niveau liegt und durchgehend ein molares Eisen-Phosphat-Verhältnis > 50 bedingt
(Abb. 6.47e). Das remineralisierte Phosphat wird fast vollständig an das Eisen adsorbiert;
die gelöste Porenwasserkonzentration bleibt daher nahezu konstant, sie wird durch den
Adsorptionsprozess gepuffert (Abb. 6.47d). Auch die kurzzeitige Reduktion von Eisen-
III im Sommer 1994 (Abb. 6.47a) führt nicht zu einer Freisetzung von Phosphat, weil
die gesamte Adsorptionskapazität in Anbetracht des verbleibenden dreiwertigen Eisens
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kaum sinkt. Die Dynamik der Phosphatfreisetzung folgt eng dem Verlauf der Freiwas-
serkonzentration; bei hohen Konzentrationen in der Wassersäule ist auch ein Eintritt von
Phosphat in den Sedimentkörper möglich (positive Raten in Abb. 6.47d).
Die Beträge der modellierten Austauschraten für das Segment 5 liegen mit Ausnahme des
Nettoresuspensionsereignisses im Winter 1998 bei maximal 5 ·10−4 g/m2/d. Über große
Zeiträume sind aber auch deutlich niedrigere Raten erkennbar. Die modellierte Freiset-
zung ist nicht an die reduktive Auflösung des Sorbenten geknüpft und somit ein aerober
Prozess (MARSDEN, 1989). Auch ISHIKAWA & NISHIMURA (1989) geben als Ergebnis
eines Literaturstudiums aerobe Austauschraten mit wechselndem Vorzeichen an, d.h. so-
wohl aus dem Sediment in das Freiwasser gerichtet (Betrag ∼ 2 ·10−5 . . .2 ·10−2 g/m2/d,
Maximum 8 · 10−2 g/m2/d) als auch umgekehrt (2 · 10−3 . . .6 · 10−4 g/m2/d). HEIDEN-
REICH (2002) ermittelt aus den Einzelmessungen in der Talsperre Spremberg Werte zwi-
schen 1,4 · 10−5 und 7,5 · 10−5 g/m2/d. Sowohl die Größenordnung als auch die Vorzei-
chenwechsel der modellierten Freisetzung sind konsistent mit den Literaturwerten. Auch
die wiederum sehr niedrigen Egebnisse von HEIDENREICH (2002) zeichnen sich in je-
dem Jahr über unterschiedlich lange Zeiträume ab. Es zeigt sich aber, dass gerade bei
starker Pufferung des Sedimentkörpers die Repräsentativität weniger Terminwerte kri-
tisch zu hinterfragen ist. Insgesamt werden die Modellergebnisse über den Kalibrierungs-
und Validierungszeitraum als plausibel eingestuft.
g) Sediment-Freiwasser-Austausch: Phosphatrücklösung
Über den Kalibrierungs- und Validierungszeitraum ist die Phosphat-Rücklösung wegen
des hohen Eisengehalts der Sedimente durch das Sorptionsgleichgewicht dominiert. Das
Modellverhalten bei geringerer Pufferung durch Eisen soll an dieser Stelle durch zwei
numerische Experimente überprüft werden. Für beide Experimente gilt: Ausgehend von
der Variante WL10 wird sowohl in den Warmlaufrandbedingungen als auch über den
Kalibrierungs- und Validierungszeitraum die Zuflusskonzentration an Gesamteisen auf
10% reduziert. Für die geringere Eisenbeschickung resultiert iterativ ein neuer Gleichge-
wichtszustand, der als Ausgangspunkt für den fünfjährigen Simulationszeitraum dient. Im
zweiten Experiment wird gegenüber dem ersten die Abbaurate für organische Substanz
über den Simulationszeitraum um 30% erhöht, um das Sauerstoffdefizit zu vergrößern und
eine reduktive Auflösung des Sorbenten zu stimulieren. Zum Vergleich mit Abbildung
6.47 sind die Ergebnisse für das Segment 5 in den Abbildungen 6.48 und 6.49 dargestellt.
Experiment 1: Abgesehen vom Eisenanteil ändert sich die Sedimentzusammensetzung
kaum, und auch die Umgebungsbedingungen (Temperatur) bleiben weitestgehend erhal-
ten. Infolgedessen ändert sich auch die Abbaudynamik der organischen Substanz nur we-
nig (Abb. 6.48a). Die Konzentration an partikulärem Eisen liegt mehr als zwei Größenord-
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Abbildung 6.48: Phosphat-Rücklösung im Experiment 1 (WL10): a) Abbau organischer
Kohlenstoffverbindungen, b) Eisen-Phosphat-Verhältnis und Konzentration partikulä-
ren Eisens, c) Phosphat-Rücklösung und gelöste Konzentrationen (Segment 5)
nungen niedriger (Abb. 6.48b). Der sommerliche, mineralisierungsbedingte Zuwachs an
Gesamtphosphat führt zu einer sichtbaren Periodizität des Eisen-Phosphat-Verhältnisses,
dessen Minima sich der kalibrierten Sättigung annähern (1/αPO4 = 1/0,0785 ≈ 12,7
mol Fe/mol P, vgl. Pos. 62 in Tab. C.11). In Anbetracht des reduzierten Adsorptions-
vermögens ist eine Anreicherung gelösten Phosphats im Porenwasser zu erkennen (Abb.
6.48c). Die Differenz zur Freiwasserkonzentration verursacht eine Rücklösungsdynamik,
die derjenigen für Ammonium-Stickstoff nun deutlich ähnelt (vgl. Abb. 6.47c). Die ver-
bleibende Adsorptionskapazität führt ausgleichend zu einer Glättung der Kurve.
Eine Reduktion von Eisen findet nicht statt, die Mobilisierung des Phosphat erfolgt allein
durch den Abbau der organischen Substanz als aerobe Mobilisierung (MARSDEN, 1989).
Die Auswirkungen einer reduktiven Auflösung des Sorbenten unter insgesamt schwach
gepufferten Verhältnissen demonstriert das zweite Experiment.
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Abbildung 6.49: Phosphat-Rücklösung im Experiment 2 (WL10): a) Abbau organischer
Kohlenstoffverbindungen, b) Eisen-Phosphat-Verhältnis und Konzentration partikulä-
ren Eisens, c) Phosphat-Rücklösung und gelöste Konzentrationen (Segment 5)
Experiment 2: Die Erhöhung der Abbaurate bewirkt eine entsprechende Vergrößerung
der Sauerstoffzehrung, so dass es in den Jahren 1, 2, 4 und 5 jeweils zur Reduktion von
Eisen kommt (Abb. 6.49a). Das gelöste Eisen-II und das desorbierte Phosphat, für das
nur noch eine geringe verbleibende Adsorptionskapazität zur Verfügung steht, reichern
sich im Porenwasser an und diffundieren in die Wassersäule. Es resultiert eine Abnahme
der Eisenkonzentration, die unter Berücksichtigung der raschen Re-Oxidation, Wieder-
ausfällung und erneuten Deposition stöchiometrisch mit der anteiligen Sauerstoffzehrung
konsistent ist (Abb. 6.49b). Gleichzeitig werden die in Abbildung 6.49c sichtbaren, ab-
rupten Erhöhungen der Phosphat-Freisetzungsrate ausgelöst.
Der plötzliche Anstieg der Phosphat-Freisetzung unter reduktiven Verhältnissen ist das
Ergebnis der anaeroben Mobilisierung und belegt die Funktionalität der implementierten
Eisen-Phosphat-Wechselwirkungen in antizipierter Weise (vgl. Kap. 3.9.2c). Durch die
238 Kapitel 6
kleinskalige Barrierewirkung einer oxidierten Schicht an der Sedimentoberfläche wäre
eine Dämpfung der modellierten Rücklösungsspitzen möglich, die sich durch eine zu-
sätzliche Parametrisierung abbilden ließe. Der Anhang B.2 enthält dazu einen konkreten
Lösungsvorschlag, auf dessen Implementierung unter Verweis auf die Ausführungen in
Kapitel 3.9.2c verzichtet wird.
6.4.5 Sensitivitätsstudie
Die Sensitivität des Kalibrierungsergebnisses bezüglich der kalibrierten Parameter soll
für die Warmlaufvariante WL10, die insgesamt das kleinere Fehlermaß E liefert, syste-
matisch quantifiziert werden. Das wesentliche Ziel dieser Analyse besteht darin, die Para-
meter mit der höchsten Sensitivität zu identifizieren, um anschließend deren Einfluss auf
das Ergebnis der Langfristsimulation gezielt überprüfen zu können (Kap. 6.5).
Die Berechnung der Sensitivitäten s j zu den Modellparametern k j (j=1. . . 62, vgl. Tab.
C.11) erfolgt nach CHAPRA (1997) und wie bei SCHLAEGER (2003) als Konditionszahl,
hier bezogen auf das akkumulierte Fehlermaß E nach Gleichung 5.15:
s j =
∂E/E
∂k j/k j
=
k j
E
· ∂E
∂k j
≈ k j
E
· ∆E∆k j . (6.12)
Die partielle Ableitung des Fehlermaßes nach den Modellparametern, ∂E/∂k j, wird mit
dem Differenzenquotienten ∆E/∆k j approximiert und numerisch als zentrale Differenz
für Parameterveränderungen von ±3% berechnet. Durch die Normierung mit k j/E stellt
die Konditionszahl s j ein Maß dafür dar, zu welchem relativen Grad sich die Unsicherheit
im Parameter k j auf das Ergebnis E überträgt (CHAPRA, 1997).
Die zehn höchsten berechneten Sensitivitäten sind in der Abbildung 6.50 dargestellt. Die
Parameter auf den ersten fünf Rängen betreffen durchweg die zentralen Komponenten des
Modellsystems mit einer entsprechend hohen Anzahl von Querverknüpfungen, nämlich
den Phosphorhaushalt (Rang 1: Temperaturabhängigkeit der Mineralisationsrate für ge-
lösten organischen Phosphor), die Phytoplanktondynamik (Rang 2 und 3: Temperaturab-
hängigkeit der Wachstumsrate und Kohlenstoff-zu-Chlorophyll-a-Massenverhältnis) und
die Temperatur selbst (Rang 4 und 5: spezifische Wärmekapazität des Sediments, empiri-
scher Koeffizient zur Berechnung der langwelligen atmosphärischen Strahlung; CHAPRA,
1997). Eine weiter gehende Diskussion soll an dieser Stelle nicht erfolgen. Insgesamt lie-
gen die Sensitivitäten fast durchweg unter 10% und fallen somit niedrig aus. Es sei aber
auch darauf hingewiesen, dass die Auswertung mit dem jeweiligen Kalibrierungsergeb-
nis zusammenhängt, wenngleich sich die Parameter auf den obersten Rängen dabei im
Wesentlichen in der Reihenfolge unterscheiden.
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Abbildung 6.50: Sensitivität des Kalibrierungsergebnisses (WL10) bezüglich der Mo-
dellparameter in Tabelle C.11 (Ränge 1 bis 10)
6.4.6 Schlussfolgerungen
Es wird gezeigt, dass sich die Parameter zu den wesentlichen neuen Modellkomponen-
ten (Sedimentzusammensetzung, Eisen-Phosphat-Interaktion, Eisen-Speziation) schlüs-
sig aus den Ergebnissen gängiger Messprogramme herleiten lassen. Anhand des Datenbe-
stands für die Talsperre Spremberg gelingt es außerdem, Möglichkeiten und Grenzen des
eingeführten Modellansatzes zur Partitionierung dreiwertigen Eisens zu demonstrieren.
Eine Interaktion mit organischen Liganden ist wahrscheinlich. Deren pH-Wert-Abhän-
gigkeit lässt sich gut erfassen, für eine zukünftige explizite Modellierung der beteiligten
Substanzen stellt der Ansatz eine geeignete Grundlage dar.
Die Kalibrierung der übrigen Modellparameter ist derart möglich, dass sich über den fünf-
jährigen Zeitraum zwischen 1994 und 1998 sowohl die Ablaufkonzentrationen der Tal-
sperre Spremberg als auch die Sedimentzusammensetzung korrekt einstellen. Die Bestim-
mung des Sedimentanfangszustands erfolgt dabei iterativ durch zyklische Beschickung
des Gewässers mit repräsentativen Randbedingungsdaten, die durch Mittelung über die
Jahre 1994 bis 1998 gewonnen und in zwei Varianten an bekannte Informationen zur
zehn- (WL10) bzw. dreißigjährigen Vorbelastung (WL30) angepasst werden. Für die Va-
riante WL10 stellt sich eine bessere Übereinstimmung mit der gemessenen Sedimentzu-
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sammensetzung ein. Allein der sandige Flachwasserbereich im Nordwesten bereitet Pro-
bleme, die sich auf die besonderen Wechselwirkungen zwischen Oberflächenwellen und
abgelagerter organischer Substanz zurückführen lassen und durch eine räumlich differen-
zierte Parametrisierung der Erosionsgeschwindigkeiten zu lösen wären.
Das Feststofftransportverhalten für die anorganischen Feststoffgruppen demonstriert die
Bedeutung räumlich und zeitlicher differenzierter Segmentsohlschubspannungen als Er-
gebnis der angekoppelten Hydrodynamik. Insbesondere gelangt auch Phosphat über Re-
suspension zurück in die Wassersäule. Die berechnete Sedimentüberdeckung wird erfolg-
reich anhand einer Volumenbilanzierung überprüft. Bei Hochrechnung auf einen fünfzig-
jährigen Simulationszeitraum sind keine hyrodynamisch relevanten Veränderungen der
Morphologie zu erwarten.
Der Sedimentsauerstoffbedarf und die Rücklösung von Ammonium-Stickstoff folgen der
Dynamik des Abbaus partikulärer organischer Kohlenstoffverbindungen und liegen in-
nerhalb bekannter Größenordnungen für Standgewässer. Die Phosphat-Rücklösung hin-
gegen ist in Anbetracht des hohen Eisenanteils an der Sedimenttrockenmasse durch das
Sorptionsgleichgewicht dominiert. In numerischen Experimenten wird gezeigt, dass sich
die Rücklösungsdynamik bei geringerer Pufferung der Porenwasserkonzentration analog
zum Ammonium enger an die Abbaudynamik anlehnt. Aerobe und anaerobe Mobilisie-
rung von Phosphat lassen sich modellieren. Zur etwaigen Dämpfung der nach anaerober
Mobilisierung auftretenden Phosphat-Rücklösungsspitzen durch die räumlich kleinska-
lige Barrierewirkung einer oxidierten Sedimentoberfläche ist zusätzlicher Parametrisie-
rungsaufwand erforderlich.
Eine Sensitivitätsstudie liefert die Parameter mit dem größten Einfluss auf das Kalibrie-
rungsergebnis. Das Ziel ist, deren Wirkung auf das Resultat der folgenden Langfristsimu-
lationen abschätzen zu können.
Insgesamt erweist sich das Gewässergütemodul als geeignet, Monatswerte der Ablauf-
konzentrationen für die flache Talsperre Spremberg in guter Annäherung zu berechnen.
Über den Austausch fester und gelöster Substanzen zwischen Sediment und Freiwasser ist
der Sedimentkörper unmittelbar in den Stoffhaushalt eingebunden. Dabei fußt die Quanti-
fizierung der Austauschprozesse innerhalb des Kalibrierungs- und Validierungszeitraums
auf einer adäquaten Nachbildung der Sedimentzusammensetzung. Gleichzeitig unterlie-
gen die Austauschprozesse aber auch etwaigen Änderungen der Sedimentbeschaffenheit.
Es sind also die Voraussetzungen geschaffen, die langfristige Gewässerentwicklung unter
Einbeziehung des Sedimenteinflusses zu untersuchen.
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6.5 Modellanwendung zur Langfristsimulation
a) Hintergrund
Vielfältige Einflüsse mit langfristiger Wirkung auf die Gewässerbeschaffenheit der Tal-
sperre Spremberg sind denkbar. Ein spezielles Merkmal des entwickelten Modells ist,
dass mit dem Eisen der wichtigste Bindungspartner für Phosphat explizit bilanziert wird.
Das Modell eröffnet daher die Möglichkeit, langfristige Auswirkungen einer veränder-
ten Eisenbefrachtung auf die Phosphatmobilität und die Intensität der Primärproduktion
zu untersuchen. Diese Möglichkeit soll beispielhaft für den Fall einer gegenüber zurück-
liegenden Verhältnissen deutlich abgeminderten Eisenkonzentration im Talsperrenzulauf
demonstriert werden.
In Anbetracht der Auswirkungen eingeschränkter Bergbauaktivit im Einzugsgebiet der
Spree ist dies eine praxisrelevante Zielsetzung. HEIDENREICH & KLEEBERG (2001)
konstatieren eine deutliche Abnahme der zulaufenden Eisenkonzentrationen mit der Hal-
bierung der Grubenwassereinleitungen in den frühen 1990er Jahren. BEHRENDT (2002)
befürchtet eine Abnahme der Phosphor-Rückhaltekapazität im Ober- und Mittellauf der
Spree mit negativen Auswirkungen auf die Eutrophierung im Unterlauf. SCHLAEGER
(2003) berechnet für die Periode von 1998 bis 2002 an der Messstelle Zerre im Oberlauf
der Talsperre Spremberg mittlere Gesamteisenkonzentrationen in der Größenordnung von
1 mg/l, während die Minima über große Zeitabschnitte im Bereich von 0,25 bis 0,3 mg/l
liegen. Mit beginnender Niedrigwasseraufhöhung in der Spree durch Speisung mit Rest-
seewasser resultieren nach 2002 zwar wieder deutlich höhere Eisenkonzentrationen. Al-
lerdings bezieht sich SCHLAEGER (2003) auf das aus anderen Gründen unerwünschte
Szenario stark versauerter Restseen, das mit einem hohen Eisengehalt des Restseewassers
einhergeht.
b) Vorgehensweise
Die Modellanwendung zur Langfristsimulation soll hier exemplarisch und in einer verein-
fachten Form erfolgen, die schematisch in Abbildung 6.51 dargestellt ist. Im Anschluss an
einen fünfjährigen Zyklus über die Warmlaufrandbedingungen, der den Gleichgewichts-
zustand zum Start des Kalibrierungs- und Validierungszeitraums repräsentiert, wird mit
Beginn des sechsten Jahres ein abrupter Randbedingungswechsel vorgenommen und die
Systemreaktion über einen 50-jährigen Zeitraum simuliert. Wiederum werden dabei die
modifizierten Randbedingungen als charakteristischer Jahresgang ohne weitere Verände-
rung zyklisch wiederholt.
Grundsätzlich bauen die Szenarienrechnungen auf die Warmlaufrandbedingungen, den
Sedimentanfangszustand und das Kalibrierungsergebnis der Variante WL10 auf, die qua-
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Abbildung 6.51: Schematischer Aufbau der Langfristszenarien, Prinzip
litativ und quantitativ eine bessere Datenanpassung ermöglicht (Abschnitt 6.5c). Weiter-
hin stellt die optimale Wahl der Warmlaufrandbedingungen aber eine Unsicherheit im
Modellierungsprozess dar, die auf Grundlage der Variante WL30 gesondert untersucht
werden soll (Abschnitt 6.5d).
Als Referenz für die Verhältnisse von 1994 bis 1998 dient das synthetische Randbedin-
gungsjahr RB05, das aus der Mittelung über den fünfjährigen Kalibrierungs- und Vali-
dierungszeitraum hervorgeht und wegen der untypisch hohen Eisenfrachten in den Jahren
1994 und 1995 (Abb. 6.41e) lediglich in der Gesamteisenkonzentration eine Anpassung
an die charakteristischen Verhältnisse nach 1990 erfährt, und zwar durch Skalierung des
Mittelwerts auf 2,2 mg/l (vgl. Kap. 6.4.3c und Abb. 6.36).
Stark vereinfachend und hypothetisch, aber mit Anknüpfung an reale „worst-case“-Ver-
hältnisse, soll hier die Eisenkonzentration des Zuflusses drastisch auf 10% ihres Wer-
tes unter Gleichgewichts- bzw. Referenzbedingungen reduziert werden. Bezogen auf die
Randbedingungen WL10 bzw. RB05 entspricht dies Jahresmittelwerten von 0,27 bzw.
0,22 mg/l. Konkret werden die folgenden, in Abbildung 6.52a-c dargestellten Szenarien
betrachtet:
Abbildung 6.52: Schematischer Aufbau der Langristszenarien S1, S2 und S3
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• S1-Wl10: Ausgehend vom Gleichgewichtszustand der Vorbelastung wird allein die
Eisenkonzentration modifiziert, um den resultierenden Effekt zunächst zu isolieren.
• S2-WL10: Aus dem Gleichgewichtszustand erfolgt ein Wechsel zu den Referenz-
verhältnissen, die eine niedrigere Nährstoffbeschickung und organische Belastung
bedeuten - zunächst ohne Modifikation der Gesamteisenkonzentration.
• S3-WL10: Mit dem Wechsel zu Referenzverhältnissen wird die Gesamteisenkon-
zentration auf 10% ihres Referenzwertes reduziert.
Um den Einfluss der für die Kalibrierung angesetzten Vorbelastung auf das Simulations-
ergebnis zu quantifizieren, werden die Szenarien S2 und S3 mit dem Sedimentanfangszu-
stand und kalibrierten Parametersatz nach Variante WL30 wiederholt (Abb. 6.52d+e, Kap.
6.5d). Zuletzt wird die Sensitivität des Simulationsergebnisses bezüglich der in Kapitel
6.4.5 angegebenen, einflussreichsten Parameter überprüft (Kap. 6.5e). Die Darstellung be-
schränkt sich auf die Schlüsselgrößen Gesamteisen, Phosphat-Phosphor, Phytoplankton-
Chlorphyll-a und (im bergbaubeeinflussten Einzugsgebiet der Spree) pH-Wert.
c) Szenarienrechnungen
Für die drei Szenarien S1-, S2- und S3-WL10 sind die monatlichen Ablaufkonzentratio-
nen über den 55-jährigen Berechnungszeitraum in den Abbildungen 6.53 bis 6.55 darge-
stellt. Es wird darauf hingewiesen, dass sich die Skalenbereiche zwischen den Abbildun-
gen aus Gründen der Lesbarkeit unterscheiden.
In allen Fällen ist mit dem Wechsel der Randbedingungen nach dem Jahr 5 eine sofortige,
in der Regel deutliche Kurzfristreaktion in den Ablaufwerten zu erkennen. Dem schließt
sich über die Folgejahre eine starke (Abb. 6.53), schwache (Abb. 6.54) oder mäßige (Abb.
6.55) Langfristreaktion an.
Für das Szenario S1-WL10 vollzieht sich der wesentliche Rückgang der ablaufenden Ei-
senkonzentration T Fe als unmittelbare Reaktion auf die Zuflussreduktion (Abb. 6.53a).
Das anschließende, weitere Absinken hängt mit der wesentlich langsameren Konzentrati-
onsabnahme im Sediment zusammen, die in den Abbildungen 6.56a und 6.57a beispiel-
haft für die Segmente 5 und 8 gezeigt ist und nach Gleichung 3.99 eine fortschreitende
Abnahme der Erosionsrate für Eisen impliziert. Der kurzfristige Anstieg der Gesamtphos-
phat-Konzentrationen TPO4 P im Winter des Jahres 6 (Abb. 6.53b) spiegelt zunächst die
geringere Adsorptionskapazität in der Wassersäule und den höheren Anteil gelösten Phos-
phats wider, der nicht der Sedimentation unterliegt und pflanzenverfügbar bleibt. Während
in frühen Jahren ein Teil dieses Phosphats diffusiv in den Sedimentkörper eindringt und
dort adsorbiert wird, schwindet mit fortlaufender Zeit auch das Adsorptionsvermögen des
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Abbildung 6.53: Szenario S1-WL10, langfristige Entwicklung der Ablaufwerte (Seg-
ment 4): a) Gesamteisen, b) Gesamtphosphat, c) Phytoplankton, d) pH-Wert
Abbildung 6.54: Szenario S2-WL10, langfristige Entwicklung der Ablaufwerte (Seg-
ment 4): a) Gesamteisen, b) Gesamtphosphat, c) Phytoplankton, d) pH-Wert
Anwendungsbeispiel 245
Abbildung 6.55: Szenario S3-WL10, langfristige Entwicklung der Ablaufwerte (Seg-
ment 4): a) Gesamteisen, b) Gesamtphosphat, c) Phytoplankton, d) pH-Wert
Sediments, das Eisen-Phosphat-Verhältnis geht zurück (Abb. 6.56b). Die Aufnahme von
Phosphat kehrt sich in eine Abgabe um, die im Sinne des Abschnitts 6.4.4g mit abnehmen-
der Pufferung durch das Eisen eine immer stärker ausgeprägte jahreszeitliche Dynamik
zeigt (Abb. 6.56c). Noch deutlicher wird dieses Verhalten im Segment 8, das wegen der
insgesamt niedrigeren Eisenkonzentration von Beginn an ein geringeres Adsorptionsver-
mögen aufweist (Abb. 6.57).
Als Reaktion auf die höhere Konzentration gelösten Phosphats zeigt sich bereits kurzfri-
stig im 6. Jahr ein Anstieg der Phytoplanktonkonzentration (Abb. 6.53c). Mit der anwach-
senden Verfügbarkeit von Phosphat setzt sich dieser Anstieg in den Folgejahren fort und
zeigt erst ca. 40 Jahre nach dem Belastungswechsel eine weitestgehende Stagnation, d.h.
die Tendenz zu einem neuen Gleichgewichtszustand.
Der pH-Wert unterliegt im Ausgangsgleichgewicht der Variante WL10 nur geringen jah-
reszeitlichen Schwankungen, weil bei erhöhten Konzentrationen an Ammonium und orga-
nischen Kohlenstoffverbindungen die Nitrifikation und der Abbau des TCBOD insbeson-
dere im Sommer einem pH-Wert-Anstieg infolge Photosynthese entgegenwirken (Abb.
6.53d). Mit zunehmender Intensität der Primärproduktion gewinnt die damit verbunde-
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Abbildung 6.56: Szenario S1-WL10, langfristige Entwicklung der Sedimenteigen-
schaften im Segment 5: a) Gesamteisen, b) molares Eisen-Phosphat-Verhältnis, c)
Phosphat-Austauschrate (negativ=Austritt=Rücklösung)
ne Aufzehrung des anorganischen Kohlenstoffs T IC allerdings an Gewicht und lässt die
Tendenz zu einer sommerlichen pH-Wert-Spitze erkennen.
Im Unterschied zum Szenario S1-WL10 hat die Reaktion auf eine Belastungssenkung
bei weiterhin hoher Eisenbeschickung im Szenario S2-WL10 eine wesentlich schwäche-
re Langfristkomponente. Die Ablaufkonzentrationen an Gesamteisen verändern sich in
Anbetracht des geringen Wechsels in den Zulaufrandbedingungen (von im Mittel 2,7 auf
2,2 mg/l) nur wenig (Abb. 6.54a). Für Phosphat ist nach einer kurzfristigen Abnahme in
geringem Maße ein weiteres, langfristiges Absinken zu beobachten, weil die gegenüber
dem Gleichgewichtszustand plötzlich reduzierte Freiwasserkonzentration eine allmähli-
che Anpassung des Sediments durch desorptive Phosphatabgabe verursacht (Abb. 6.54b).
Nur sehr begrenzt zeigt sich nach einem kurzfristigen Rückgang der Phytoplankton-Kon-
zentration daher ein weiteres, längerfristiges Absinken (Abb. 6.54c). Auch der pH-Wert
reagiert im wesentlichen kurzfristig mit einem ganzjährigen Anstieg auf die geringere
Zufuhr an nitrifizierbarem Ammonium und abbaubaren Kohlenstoffverbindungen (Abb.
6.54d).
Das Szenario S3-WL10 stellt bezüglich des Belastungswechsels eine Kombination der
Szenarien S1 und S2 dar. Dementsprechend zeigt sich auch ein kombiniertes Reaktions-
muster, das hinsichtlich Gesamteisen und Gesamtphosphat (Abb. 6.55a+b) in milderer
Form dem Szenario S1-WL10 folgt. Die Phytoplankton-Konzentration hingegen reagiert
zunächst mit einem kurzfristigen Rückgang auf die Abnahme der Nährstoffzufuhr, um an-
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Abbildung 6.57: Szenario S1-WL10, langfristige Entwicklung der Sedimenteigen-
schaften im Segment 8: a) Gesamteisen, b) molares Eisen-Phosphat-Verhältnis, c)
Phosphat-Austauschrate (negativ=Austritt=Rücklösung)
schließend langfristig wieder anzuwachsen. Der Jahresgang des pH-Werts reflektiert bei
schwächerer Überprägung durch Nitrifikation und Abbau organischer Kohlenstoffverbin-
dungen deutlich die jahreszeitliche Periodizität der Primärproduktion. Das sommerliche
Maximum steigt langfristig um etwa eine halbe pH-Wert-Einheit.
In der Abbildung 6.58 sind die Ergebnisse der Szenarien zum Vergleich nochmals in stark
reduzierter Form zusammengetragen. Die Säulen repräsentieren Konzentrationsmittel-
werte des Gleichgewichtszustands (Jahr 5), unmittelbar nach der Kurzfristreaktion (Jahr
7) sowie 10 bzw. 50 Jahre nach dem Belastungswechsel (Jahre 15 und 55). Als Bandbrei-
ten sind außerdem die Maxima und Minima der betreffenden Jahre angegeben. Nochmals
wird besonders deutlich:
• das unterschiedliche Ausmaß der Langfristkomponente in der Reaktion auf den Be-
lastungswechsel (z.B. Abb. 6.58b),
• die Stellung des Szenarios S3-WL10 als Kombination der Reaktionsmuster zu S1-
und S2-WL10 (insbesondere Abb. 6.58c),
• die absolute Größenordnung der kurz- und langfristigen Reaktionskomponenten.
So wird z.B. im Szenario S1-WL10 die kurzfristige Erhöhung der Phytoplankton-
konzentration sowohl im Mittel als auch im Maximum durch die zusätzliche lang-
fristige Reaktion nach 50 Jahren um mehr als 100% übertroffen (Abb. 6.58c). Im
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Abbildung 6.58: Szenarien S1-, S2- und S3-WL10, Entwicklung der Ablaufwerte (Seg-
ment 4): a) Gesamteisen, b) Gesamtphosphat, c) Phytoplankton, d) pH-Wert
Fall S3-WL10 wird die kurzfristige Abnahme der jährlichen Phytoplanktonspitze
langfristig um mehr als 50% kompensiert.
d) Einfluss der Vorbelastung
Die gewählte Vorbelastungsvariante (WL10 oder WL30, Kap. 6.4.3c) wirkt sich sowohl
auf den berechneten Sedimentanfangszustand (Kap. 6.4.4b) als auch auf den kalibrier-
ten Modellparametersatz aus (Kap. 6.4.4d). Um den Einfluss dieser Unsicherheit auf das
Ergebnis der Langfristsimulation am gegebenen Beispiel zu quantifizieren, werden die
Szenarien S2 und S3 mit dem Parametersatz und den Sedimentanfangsbedingungen der
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Abbildung 6.59: Szenarien S2 und S3, Varianten -WL10 und -WL30, Entwicklung der
Ablaufwerte (Segment 4): a) Gesamteisen, b) Gesamtphosphat, c) Phytoplankton, d)
pH-Wert
Variante WL30 wiederholt. Die Ergebnisse (S2-WL30, S3-WL30) sind den Berechnun-
gen für die Variante WL10 in der Abbildung 6.59 gegenübergestellt.
Die auffälligsten Differenzen zeichnen sich auf den ersten Blick für das 5. Jahr ab, reprä-
sentieren aber nur die unterschiedlichen Gleichgewichtszustände, die sich aus den Abwei-
chungen zwischen den Warmlaufrandbedingungen ergeben. Die höheren Phosphatfrach-
ten (vgl. Tab. 6.8) bedingen z.B. auch die deutlich größeren Phytoplanktonkonzentratio-
nen der Variante WL30 (Abb. 6.59c).
250 Kapitel 6
Bedeutender ist der Vergleich des Verhaltens nach dem Belastungswechsel. Hier treten
wesentlich geringere Unterschiede auf, die für den reinen Übergang zu Referenzbedin-
gungen (Szenario S2) kaum sichtbar sind. Bei zusätzlicher Absenkung der Eisenfrachten
(Szenario S3) führt der höhere Eisengehalt der Sedimente für die Variante WL30 (vgl.
Abb. 6.38) zu einem etwas langsameren Absinken der Gesamteisenkonzentrationen im
Ablauf (Abb. 6.59a). Die Ursachen für die kleinen Abweichungen in den Größen Phos-
phat und Phytoplankton lassen sich wegen der simultanen Einflüsse aus unterschiedlicher
Sedimentzusammensetzung und Parameterdifferenzen weniger leicht isolieren, die etwas
höheren pH-Werte im Szenario S3-Wl30 hängen mit der geringfügig stärkeren Primärpro-
duktion zusammen. Insgesamt ist entscheidend, dass das langfristige Verhalten in seiner
Tendenz und Größenordnung unverändert bleibt.
e) Sensitivität
Die Sensitivität des Simulationsergebnisses bezüglich der Parameter mit dem größten Ein-
fluss auf das Fehlermaß E der Kalibrierung soll für das Szenario S3-WL10 exemplarisch
durch Parameterperturbation geprüft werden (vgl. CHAPRA, 1997). Die Untersuchung
beschränkt sich auf die ersten fünf Ränge in Abbildung 6.50. Nach Erhöhung bzw. Ab-
senkung der dazugehörigen Parameter um jeweils 10% ihrer Bandbreiten nach Tabelle
C.11 wird die Langfristsimulation bei ansonsten unverändertem Parametersatz wieder-
holt. Die Ergebnisse der Prozedur sind in Abbildung 6.60 als Linien ober- und unterhalb
der Mittel-, Maximal- und Minimalwerte für das Szenario S3-WL10 dargestellt. Gestri-
chelte Linien korrespondieren mit einer Absenkung des jeweiligen Parameters, durchge-
zogene Linien mit einer Anhebung. Bei der Interpretation ist zu berücksichtigen, dass sich
die Bandbreiten zu Maxima und Minima auf einzelne Jahreswerte beziehen und folglich
nicht überbewertet werden dürfen.
Als bedeutend für das Gesamtphosphat erweist sich unter anderem die Mineralisierung
des gelösten organischen Phosphors, die durch ihren Temperaturkorrekturkoeffizienten
vertreten ist (Abb. 6.60-30b). Dabei bedingt ein erniedrigter Temperaturkorrekturkoeffi-
zient eine vergrößerte Mineralisierung vor allem im Winter, wenn die Primärproduktion
gering ist, und verursacht daher höhere Phosphatkonzentrationen, wirkt sich gleichzeitig
aber nur geringfügig auf das Phytoplankton und auf den pH-Wert aus (Abb. 6.60-30c+d).
Das Gesamtphosphat hängt außerdem deutlich vom Temperaturkorrekturkoeffizienten des
Phytoplanktonwachstums ab (Abb. 6.60-13b). Am stärksten sind wiederum die winterli-
chen Phosphatmaxima betroffen, denn eine Absenkung des Temperaturkorrekturkoeffizi-
enten impliziert eine über den Jahresgang ausgeglichenere Primärproduktion mit entspre-
chend höherem Nährstoffverbrauch in der produktionsschwachen Zeit.
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Abbildung 6.60: Szenario S3-WL10, Sensitivitäten der Ablaufwerte (Segment 4) be-
züglich der Kalibrierungsparameter 30, 13, 7, 44 und 45 (vgl. Tab. C.11): a) Gesamtei-
sen, b) Gesamtphosphat, c) Phytoplankton, d) pH-Wert; gestrichelte Linie: negative
Parameterperturbation, durchgezogene Linie: positive Perturbation
Die Veränderung des Kohlenstoff-zu-Chlorophyll-a-Verhältnisses beeinlusst die modulin-
tern über den Kohlenstoff bilanzierte Primärproduktion kaum, sondern drückt sich fast
ausschließlich in der Umrechnung zwischen Bilanzierungs- und Ausgabeeinheit (Chloro-
phyll-a) aus. Eine Absenkung induziert folglich höhere PHYT Chl a-Ablaufkonzentra-
tionen (Abb. 6.60-7c).
Eine Beeinflussung der Langfristsimulation durch die spezifische Wärmekapazität des
Sediments (Abb. 6.60-44) und den empirischen Koeffizienten zur Berechnung der lang-
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welligen atmosphärischen Strahlung (Abb. 6.60-45; CHAPRA, 1997) lässt sich erkennen,
sie fällt aber durchweg gering aus.
Insgesamt gilt, dass die Sensitivität des Simulationsergebnisses in einigen Fällen deutlich
hervortritt und daher stets untersucht und hinterfragt werden sollte. Entscheidend ist aber
wiederum, dass die wesentlichen Eigenschaften des erläuterten Langfristverhaltens davon
unbeeinflusst bleiben.
f) Diskussion
Die Modellanwendung führt vor Augen, dass die Reaktion des Gewässers im Anschluss
an eine Belastungsänderung auf zwei unterschiedlichen zeitlichen Skalen abläuft. Eine
erste Kurzfristreaktion ist klar von einer verzögerten, ggf. über Jahrzehnte anhaltenden
Langfristreaktion zu unterscheiden. Analoge Ergebnisse zeigen auch CHAPRA & CANA-
LE (1991) für den (geschichteten) Shagawa Lake in Minnesota (USA). Die Langfristre-
aktion wird wesentlich durch die Wechselwirkungen zwischen Freiwasser und Sediment
bestimmt, ihr Ausmaß ist gegenüber dem kurzfristigen Anteil keinesfalls zu vernachlässi-
gen. Wie CHAPRA & CANALE (1991) zeigen, wäre die Abbildung dieses Verhaltens mit
einem Modell ohne Berücksichtigung der langfristigen Sedimentdynamik nicht möglich.
Langfristig nähert sich das Gewässer bei konstanten Randbedingungen nach dem Bela-
stungswechsel asymptotisch einem neuen Gleichgewichtszustand an. Im Vergleich zwi-
schen den Szenarien S1-, S2- und S3-WL10 wird deutlich, dass sich bei bloßer Bela-
stungssenkung mit nur geringfügiger Reduktion der Eisenzufuhr (Szenario S2) wesent-
lich schneller, nämlich nahezu kurzfristig, ein neues Gleichgewicht einstellt als bei dra-
stischer Verminderung der Eisenfrachten im Zufluss (Szenarien S1 und S3). Die Ursache
liegt im anfänglich hohen Eisengehalt der Sedimente in der Talsperre Spremberg und dem
starken Pufferungsvermögen gegenüber Phosphat, das auch bei etwas reduzierter Eisen-
zufuhr (Szenario 2) erhalten bleibt, zumal die Eisenfracht in geringerem prozentualem
Maße sinkt (-19%) als die Phosphorbeschickung (-37%). Demgegenüber führt die drasti-
sche Senkung der Eisenfrachten in den Szenarien S1 und S3 zu einem kontinuierlichen
Übergang aus dem stark gepufferten in einen kaum gepufferten Zustand, in dem ein ste-
tig wachsender Anteil des frisch mineralisierten Phosphat nicht adsorbiert werden kann,
sondern in die Wassersäule entweicht. Für das Szenario S1-WL10 vollzieht sich dieser
Prozess bei durchgehend höherer Nährstoffbelastung und Produktivität schneller als für
das Szenario S3-WL10, weil die stärkere Sedimentüberdeckung mit organischem Materi-
al für eine raschere Verdünnung der Sedimenteisenkonzentrationen sorgt.
Aus der Literatur sind Zeithorizonte langfristiger Gewässerentwicklungen bekannt, die
sich auf eine Reduktion der Nährstoffbeschickung beziehen. So reagiert die Talsperre
Bautzen im oberen Einzugsgebiet der Spree bei ebenfalls hohem Pufferungsvermögen
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der eisenreichen Sedimente sehr schnell, nämlich innerhalb von drei Jahren auf den star-
ken Rückgang der Phosphorfrachten nach 1990 (HUPFER et al., 2002). LIJKLEMA (1993)
zufolge erfordert auch ein rascher Übergang in einen neuen Gleichgewichtszustand der
Sedimentzusammensetzung mindestens zehn Jahre. SCHEFFER (1998) berichtet von dä-
nischen Flachseen, die 16 Jahre nach einer Reduktion der Nährstoffzufuhr einen verän-
derten Gleichgewichtszustand noch nicht erreicht haben. SEO & CANALE (1999) zeigen
Daten für den Shagawa Lake in Minnesota (USA), die vermuten lassen, dass die Sedi-
mentreaktion auf einen Wechsel der Gesamtphosphor-Belastung auch nach knapp 25 Jah-
ren nicht abgeschlossen ist. Berechnungen zufolge stellt sich ein neuer Gleichgewichts-
zustand in der Wassersäule erst nach ca. 100 Jahren ein (SEO & CANALE, 1996).
Die Simulationsergebnisse in dieser Arbeit demonstrieren, dass eine ähnlich nachhaltige
Gewässerreaktion nicht nur durch eine veränderte Nährstoffbelastung, sondern auch durch
einen Wechsel in der Beaufschlagung mit potenziellen Sorbenten für Phosphat ausgelöst
werden kann. In der Talsperre Spremberg ist dies offensichtlich eine wesentliche Form der
Langfristreaktion, während ein Rückgang der Nährstoffbeaufschlagung bei Erhalt der ho-
hen Sedimentpufferungskapazität nur in geringem Maße langfristig nachwirkt. Eine Ein-
schätzung des Trophiegrades nach dem Jahresmittelwert der Chlorophyll-a-Konzentration
erlaubt z.B. die in Abbildung 6.61 dargestellte Wahrscheinlichkeitsverteilung aus der
weltweit als Klassifizierungsgrundlage anerkannten Studie der OECD (1982). Demzu-
folge verbeibt die Talsperre für alle drei Szenarien S1- bis S3-WL10 mit größter Wahr-
scheinlichkeit auch langfristig in einem eutrophen2 Zustand (vgl. Abb. 6.58). Für das Sze-
nario S1-WL10 besteht allerdings eine deutliche Tendenz zu hypertrophen Verhältnissen,
im Szenario S2-WL10 wächst schon kurzfristig die Wahrscheinlichkeit der Mesotrophie.
Für die Dauer der langfristigen Gewässerreaktion ist zweifelsohne die Mächtigkeit der ak-
tiven Sedimentschicht von Bedeutung, die in dieser Arbeit übereinstimmend mit theoreti-
schen Überlegungen und der überwiegenden Wahl anderer Autoren zu 10 cm festgesetzt
und nicht weiter modifiziert wird (vgl. Kap. 3.3.1). Durch ein geringeres Maß wird die
Sedimentreaktion beschleunigt, durch ein höheres verzögert (DITORO, 2001). Praktische
Untersuchungen sollten daher den Einfluss der Schichtdicke einschließen.
Zu diskutieren ist außerdem die potenzielle redoxinduzierte Mobilität von Eisen und
Phosphat innerhalb der aktiven Schicht. Sofern sukzessiv überdeckte oder durch Bio-
turbation abwärts transportierte, partikuläre Eisen-Phosphat-Komplexe in größerer Tiefe
reduktiv aufgelöst werden (anaerobe Mobilisierung, Kap. 3.9.1), entsteht durch die dif-
fusive Aufwärtsbewegung und etwaige Re-Oxidation bzw. Re-Adsorption der gelösten
2Hinsichtlich einer allgemeinen Charakterisierung der Trophiezustände mit ihren Implikationen für die
Gewässernutzung wird auf DVWK (1988) verwiesen.
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Abbildung 6.61:Wahrscheinlichkeitsverteilung der Trophieklassen nach dem Jahres-
mittelwert der Chlorophyll-a-Konzentration (OECD, 1982; abgezeichnet aus: NIXDORF
et al., 2004) und Lage der Szenarien S1-, S2- und S3-WL10 im Jahr 55 (vgl. Abb. 6.58)
Substanzen in einer oberflächennahen Schicht ein kleinskaliger Kreislauf (BOUDREAU,
1999) und eine inhomogene Verteilung der Phasen in der vertikalen Raumrichtung. Im
Bereich der Sedimentoberfläche resultiert eine Anreicherung der oxidierten („PFeIII“)
und adsorbierten („PPO4“) Festphasen, in der Tiefe (der aktiven Schicht) hingegen lie-
gen die Maxima der gelösten Porenwasserkonzentrationen (CARIGNAN & FLETT, 1981).
Diese Inhomogenitäten werden durch den gewählten, vertikal unstrukturierten Ansatz
zur Sedimentmodellierung nicht aufgelöst. Für die langfristige Bilanzierung der Sedim-
entzusammensetzung sind sie unerheblich, solange weiterhin eine homogene Verteilung
der Gesamtkonzentrationen (T Fe, TPO4) angenommen werden kann, denn die feste und
die im Porenwasser gelöste Phase sind gleichermaßen vom überdeckungsbedingten Aus-
trag aus dem Kontrollvolumen betroffen. Mit hochaufgelösten sedimentdiagenetischen
Modellen lassen sich die Verteilungsprozesse exakt berechnen. So finden z.B. VAN CA-
PELLEN & WANG (1996) trotz markanter Anreicherung von Eisenhydroxid (Fe(OH)3)
in den obersten 4 cm einer 10 cm mächtigen Sedimentschicht eine annähernd homoge-
ne Verteilung der Gesamteisenkonzentration. In Tiefenprofilen für die Talsperre Sprem-
berg sind Anreicherungseffekte für Gesamteisen und Gesamtphosphor nicht zu erkennen
(KLEEBERG & HEIDENREICH, 2003).
Es ist bekannt, dass Tiefenprofile von Eisen und Phosphat wegen der potenziellen Mo-
bilität der Substanzen kein exaktes Abbild der Depositionschronologie darstellen (CA-
RIGNAN & FLETT, 1981). In seiner Vereinfachung kommt der hier verwendete, vertikal
durchmischte Ansatz mit seiner langfristig verschmierenden Wirkung dieser Realität so-
gar entgegen.
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Auf einem Notebook-PC mit Intel-Pentium-M-Prozessor (1,5 GHz) beträgt die Rechen-
zeit für die 660 Monate des Simulationszeitraums ca. 95 Sekunden, d.h. mit 0,14 Sekun-
den je Monat ließen sich 100 Realisationen eines 50-jährigen Simulationszeitraums bei
Kopplung und sukzessiver Ausführung zehn gleichartiger Module innerhalb eines Tages
auswerten (vgl. Abb. 2.1). Ein Tag wird als praktikable Größenordnung für Anwendungen
in der wasserwirtschaftlichen Praxis angesehen. Der Rechenzeitbedarf des Moduls liegt
also in einem Bereich, der den Anforderungen stochastischer Simulationsverfahren auf
Flussgebietsebene gerecht wird (Prognosetauglichkeit und Integrativität, Kap. 2.2.1).
Insgesamt lässt sich die Relevanz einer langfristig ausgerichteten Perspektive in der Be-
urteilung der Wasserbeschaffenheitsentwicklung flacher Standgewässer anhand der ex-
emplarischen Szenarien demonstrieren. Die Abbildung der beobachteten Effekte ist nur
durch die Kombination der besonderen Modellmerkmale möglich (Sedimentbilanzierung,
Eisentransport und -umsatz, Eisen-Phosphat-Interaktion). Das entwickelte Gewässergüte-
modul steht als Werkzeug für die Modellierung anderer flacher Standgewässer zur Verfü-
gung. Dabei eröffnet es zahlreiche Anwendungsmöglichkeiten, die im folgenden Kapitel
thematisiert werden.
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7 Ausblick
a) Weitere Anwendungsfelder
Die Modellanwendung beschränkt sich in dieser Arbeit auf einzelne, idealisierte Lang-
fristsimulationen für ein separat betrachtetes, flaches Standgewässer. Tatsächlich erfüllen
sowohl der modulare Charakter als auch die geringen Rechenzeitansprüche (Größenord-
nung 0,14 sec/Monat Simulationszeitraum) des entwickelten Bausteins die Voraussetzun-
gen für eine Reihe weiterer Anwendungsfelder, deren Praktikabilität hier nicht vorgeführt
werden soll, aber teilweise durch eigene Vorarbeiten belegt ist:
Stochastische Prognosen bei unsicheren Modellparametern: Dieser Schritt ist die lo-
gische Fortführung der manuellen Sensitivitätsstudie nach Kapitel 6.5e und bedarf einer
Aktivierung der in Abbildung 5.4 gestrichelt dargestellten, äußeren Schleife über den Si-
mulationszeitraum. Nach dem Monte-Carlo-Prinzip wird die Prognoserechnung für zu-
fällige Parameterrealisationen innerhalb eines zulässigen Parameterraums wiederholt und
die Gesamtheit der Ergebnisse der statistischen Auswertung zugeführt (vgl. SAGEHASHI
et al., 2001).
Stochastische Prognosen unter unsicheren Randbedingungen: Nicht die Modellpa-
rameter, sondern die Modellrandbedingungen werden auf der Basis des externen Zeit-
schritts nach dem Monte-Carlo-Prinzip stochastisch variiert (Meteorologie, Hydrologie,
Wasserqualität, Tab. C.5-C.7). Eine Besonderheit stellt die Streuung des Wassermengen-
dargebots dar (Zuflussrandbedingung), die nicht unabhängig erfolgen kann, sondern die
Einbindung von Bewirtschaftungsregeln zur Anpassung des Abflusses und der Speicher-
volumina in den Modultreiber nach Abbildung 5.4 erfordert, sofern das Gütemodul nicht
als Bestandteil eines übergeordneten Bewirtschaftungsmodells betrieben wird.
Integrative stochastische Flussgebietsmodellierung: Die Kopplung stochastischer Pro-
gnosen unter unsicheren Randbedingungen für mehrere oder alle maßgeblichen Struk-
turelemente eines Flussgebiets, jeweils vertreten durch Einzelmodule, führt zur integra-
tiven stochastischen Flussgebietsmodellierung und zur Vervielfachung des Rechenauf-
wands im Sinne der Abbildung 2.1. In einer Vorversion mit vereinfachter Berücksichti-
gung der Sediment-Freiwasser-Wechselwirkungen, aber unwesentlichen Unterschieden in
Schnittstellenaufbau und Rechenzeitbedarf, ist das Standgewässermodul für die Talsperre
Ausblick 257
Spremberg bereits erfolgreich als Baustein des kombinierten Mengen- und Gütebewirt-
schaftungsmodells für das Flusseinzugsgebiet der Spree verwendet worden (SCHONLAU
et al., 2003).
Bewirtschaftungsoptimierung nach Gewässergütekriterien: Die Parameter einer Be-
wirtschaftungsregel (z.B. Absenkziel) lassen sich nicht nur nach Kriterien der Mengen-
verfügbarkeit, sondern auch nach Gewässergütemerkmalen automatisch optimieren (z.B.
Schwebstofffracht, langfristige Entwicklung der Sedimentadsorptionskapazität). Die au-
tomatische Optimierung nach statistischen Merkmalen legt dabei eine zusätzliche Schlei-
fe über den Zyklus der Monte-Carlo-Realisationen nach Abbildung 5.4 und bewirkt somit
bereits bei Beschränkung auf Einzelgewässer eine Vervielfachung des Rechenaufwands,
wie sie bei der integrativen Modellierung durch Kopplung mehrerer Module entsteht.
Die automatische Optimierung nach statistischen Gewässergütemerkmalen auf Flussge-
bietsebene erfordert daher Modullaufzeiten deutlich unter 0,1 s/Mo (Abb. 2.1) oder bleibt
auf wenige gekoppelte Module beschränkt, sofern Gesamtmodelllaufzeiten in der Grö-
ßenordnung eines Tages angestrebt werden.
b) Grenzen, Forschungs- und Entwicklungsbedarf
Die gegenwärtigen Grenzen des Modells stellen gleichzeitig mögliche Ausgangspunkte
für die zukünftige Forschung und Weiterentwicklung dar. Betroffen sind die folgenden
wesentlichen Aktionsfelder.
Simulationsgrößen: Die modellierten Simulationsgrößen erlauben die Einstufung der
Gewässertrophie auf der Grundlage gängiger Klassifizierungsverfahren (OECD, 1982;
LAWA, 1998; LAWA, 2001). Für eine Bewertung des Gewässerzustands nach den öko-
logischen Kriterien der EU-Wasserrahmenrichtlinie (z.B. Artenzusammensetzung des
Phytoplankton, sonstige Gewässerflora, benthische wirbellose Fauna und Fische; EU-
WRRL, 2000) reichen sie allerdings nicht aus. Demgegenüber ist die langfristige Quanti-
fizierung der „chemischen und physikalisch-chemischen“ Beschaffenheitskomponenten,
die in der EU-WRRL (2000) zur Unterstützung der biologischen Komponenten gefor-
dert wird, sehr wohl möglich und kann als Grundlage für die Beurteilung zukünftiger
biozönotischer Strukturen dienen.
Der Übergang zwischen Makrophyten- und Phytoplankton-Dominanz ist eine weitere
ökologische Fragestellung mit spezifischer Bedeutung für flache Standgewässer (SCHEF-
FER, 1998), die sich mit dem entwickelten Modell schon wegen des Verzichts auf die
Abbildung von Makrophyten nicht beantworten lässt (vgl. aber z.B. JANSE, 1997). Viel-
mehr bleibt die Modellanwendung auf phytoplanktondominierte Gewässer beschränkt.
Die weitere ökologische Ausdifferenzierung des Modells ist denkbar, müsste allerdings
mit dem Vorsatz geringstmöglicher Modellkomplexität vereinbart werden.
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Parametrisierung der Effekte kleinskaliger Sedimentheterogenitäten: Bereits in den
Kapiteln 2.2.2 und 2.3 wird darauf hingewiesen, dass die homogene Abbildung des Se-
dimentkörpers ein verbreiteter Ansatz ist, der ökonomische Vorteile bietet, aber ggf. die
Parametrisierung der Auswirkungen räumlich kleinskaliger Speziationsprozesse bedingt
(SOETAERT et al., 2000). Diese Erfordernis betrifft insbesondere die anaerobe Phosphat-
Rücklösung (Barrierewirkung der oxidierten Oberflächenschicht). Es werden konkrete
Lösungsmöglichkeiten aufgezeigt (Kap. 6.4.4g), im Rahmen der vorliegenden Arbeit al-
lerdings nicht weiter verfolgt. Bei hinreichender Datenlage ist das Modell als Grundlage
für die Weiterentwicklung unmittelbar geeignet.
Schichtungseffekte: Dichteschichtungen lösen Heterogenitäten in der Wassersäule aus,
die analog zum Sedimentkörper mit einem vertikal unstrukturierten Ansatz nicht aufge-
löst werden können. Bei der Implementierung von Schichtungseffekten ist zwischen 1)
flachen und 2) tiefen Standgewässern, d.h. zwischen 1) lokaler, kurzfristig-instabiler und
2) großräumiger, periodisch-stabiler Schichtung zu unterscheiden.
Fall 1) bedeutet eine Ergänzung des Gütemoduls, betrifft im Wesentlichen den diffusiven
Sediment-Freiwasser-Austausch und ist ohne Veränderung der räumlichen Modellstruk-
tur wiederum näherungsweise durch Parametrisierung lösbar. In Anhang B.1 wird gezeigt,
dass die Höhe des diffusiven Massentransfers von der Intensität der turbulenten Diffusi-
on in der Sediment-Freiwasser-Grenzschicht abhängt. Kurzzeitige Schichtungsereignis-
se, die u.a. den Sauerstoffeintrag in das Sediment begrenzen und damit eine anaerobe
Phosphat-Mobilisierung begünstigen können, ließen sich z.B. durch eine an meteorologi-
sche Größen geknüpfte Abminderung des Massentransferkoeffizienten abbilden.
Fall 2) stellt eine Erweiterung des Gütemoduls für neue Anwendungsbereiche dar. Die
andauernde und hinsichtlich des Volumenanteils relevante Aufteilung des Wasserkörpers
in einen epilimnischen und einen hypolimnischen Reaktionsraum wäre in der räumlichen
Modellstruktur zu berücksichtigen. Eine Anbindung der Hydrodynamik nach dem Kon-
zept der monodirektionalen laufzeitungebundenen Kopplung ist weiterhin vorstellbar, der
Szenarienraum müsste aber um die Dimension der Durchmischungstiefe vergrößert wer-
den. Zumindest die Durchmischungstiefe wäre nach vereinfachten Verfahren (z.B. FRAN-
KE et al., 1998) während der Modullaufzeit zu ermitteln.
Eisen und Eisen-Phosphat-Interaktion: Der Detaillierungsgrad der implementierten
Ansätze übertrifft gängige Eutrophierungsmodelle, erreicht existierende sedimentspezi-
fische Modelle aber nicht (z.B. SCHAUSER et al., 2004) und stellt insofern wiederum
einen bewusst gewählten Kompromiss dar. Zukünftige Ergänzungen sollten vorranging
1) die Veränderung der Adsorptionseigenschaften des Eisens mit dem pH-Wert, 2) die
Erweiterung der Redox-Sequenz nach Kapitel 3.8.5 um das Sulfat und 3) die optionale
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Berücksichtigung anderer Phosphor-Bindungsformen beinhalten. Insbesondere die Ein-
bindung von Aluminium ist durch die gegenwärtige Modellstruktur schon vorbereitet.
Die Modellierung schwer abbaubarer gelöster organischer Kohlenstoffverbindungen, die
als organische Liganden für Eisen fungieren können, verspricht eine verbesserte Abbil-
dung der gelösten Eisenkonzentrationen, bedarf aber im Anwendungsfall einer geeigneten
Datengrundlage.
Erosionsmodell für die organische Feststoffgruppe: Die Entwicklung des Modellan-
satzes für die Nettosedimentation bzw. -resuspension der Feststoffgruppen folgt bewusst
und begründet dem Prinzip minimaler Modellkomplexität. Für die organische Feststoff-
gruppe zeigt sich im Rahmen der Kalibrierung, dass zusätzliche Freiheitsgrade zur Ver-
besserung der Abbildungsschärfe erforderlich wären. Im Zentrum der Aufmerksamkeit
müssen die Effekte biogener Stabilisierung in der Wechselwirkung mit dem resistenzmin-
dernenden Einfluss von Oberflächenwellen stehen. Das vereinfachte Prinzip der Trennung
von strömungs- und wellendominierten Erosionsbereichen nach der maximalen Sohl-
schubspannung ist ggf. um entsprechend differenzierte Erosionsgeschwindigkeiten zu er-
weitern.
Grundwasserinteraktion: Etwaige Exfiltrations- oder Infiltrationsströme sind gegen-
wärtig in Menge und Beschaffenheit den Modulzuflüssen bzw. -abflüssen aufzuprägen.
Durch Ankopplung eines Grundwassermoduls ließen sich Austauschvorgänge zwischen
Oberflächen-, Interstitial- und Grundwasser prognostisch berücksichtigen.
Anwendung auf flache Standgewässer mit höherer Verweilzeit: Die Talsperre Sprem-
berg ist ein vergleichsweise stark durchströmtes Standgewässer mit einer relativ niedrigen
rechnerischen Verweilzeit (vgl. Tab. 6.1). Während die langfristige Entwicklung zwischen
unterschiedlichen Gleichgewichtszuständen davon unbeeinflusst ist (SCHEFFER, 1998),
steigt auf kurz- und mittelfristiger Ebene mit der Verweilzeit auch die Bedeutung gewäs-
serinterner Umsatzprozesse. Ein Standgewässer mit längerer Verweilzeit wäre daher als
ergänzender Testfall anzusehen.
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8 Zusammenfassung
Als Werkzeug für die Unterstützung einer nachhaltigen Wasserwirtschaft wird ein Lang-
fristgewässergütemodell für flache Standgewässer entwickelt, das sich zur Einbindung
in integrative Flusseinzugsgebietsmodelle eignet. Das Anforderungsprofil ergibt sich so-
mit einerseits aus den Kriterien der Langfristausrichtung, Integrativität und Eignung für
stochastische Prognoseverfahren, andererseits aus wesentlichen charakteristischen Beson-
derheiten flacher Standgewässer. Durch Gegenüberstellung des Anforderungsprofils mit
den Eigenschaften existierender Modelle werden die Schwerpunkte für die Neuentwick-
lung festgelegt. Entwicklungsgrundlage ist die Eutrophierungsvariante des universellen
Multisegmentgewässergütemodells WASP5 der US Environmental Protection Agency.
Wesentliche Merkmale des entwickelten Modells sind der modulare Charakter, die deter-
ministische Formulierung von Stofftransport und -umsatz unter dem durchgehenden Vor-
satz geringer Modellkomplexität und die hohe rechentechnische Effizienz. Das Modell
im Sinne dieser Arbeit besteht aus einem Modul und einem Modultreiber, der über eine
definierte Schnittstelle mit dem Modul kommuniziert, den zyklischen Modulaufruf über
den Simulationszeitraum organisiert und Simulationsdaten verwaltet. In der Kombination
eignet sich das Modell für den Alleinbetrieb, das Modul hingegen ist für die universelle
Einbindung in übergeordnete Flussgebietsmodelle gestaltet. Im Anwendungsbeispiel liegt
die Modullaufzeit für einen Monat simulierter Zeit auf einem Notebook PC mit 1,5 GHz
Intel-Pentium-M-Prozessor in der Größenordnung von 0,14 Sekunden.
Bei deterministischer Modellformulierung liegt ein Schlüssel zur Rechenzeitökonomie in
starker räumlicher Aggregation. Die räumliche Modellstruktur umfasst in der Vertikalen
die homogen angenommene Wassersäule und die aktive Sedimentschicht. Eine horizonta-
le Strukturierung ist möglich. Der Sedimentkörper fungiert als langfristiger Speicher für
Nährstoffe, die durch Resuspension und diffusive Rücklösung zurück in die Wassersäule
gelangen können. Die gekoppelte Modellierung von Sediment und Freiwasser ist daher
für die Langfristtauglichkeit entscheidend. Die Sedimentbilanzierung erfolgt geschlossen
auf der Grundlage der Volumenerhaltung.
Im Unterschied zu anderen langfristig ausgerichteten Gewässergütemodellen für flache
Standgewässer wird die Hydrodynamik nicht vollständig vernachlässigt, sondern als neu-
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artiger, kompakter Ansatz zur Dateninterpolation zwischen den räumlich aggregierten Er-
gebnissen (hydrodynamischen Wirkungsgrößen) vorberechneter dreidimensionaler Strö-
mungsszenarien in das Gewässergütemodul implementiert. Auf diesem Weg lassen sich
hydrodynamische Effekte auf die Wasserqualität in Abhängigkeit von wechselnden Rand-
bedingungen unter Wahrung einer hoher Rechenleistung berücksichtigen. Hydrodyna-
mische Wirkungsgrößen sind Austauschströme zwischen segmentierten Beckenteilberei-
chen, mittlere Strömungsgeschwindigkeiten und Sohlschubspannungen.
Von der Berücksichtigung der Hydrodynamik profitiert insbesondere der Feststofftrans-
port. Die explizite Modellierung der in flachen Standgewässern für die Nährstoffdynamik
bedeutenden Feststoffresuspension als schubspannungsabhängiger Prozess ist in existie-
renden Eutrophierungsmodellen sehr selten. Über die Einbindung in ein Modell mit lang-
fristiger Ausrichtung liegen keinerlei Informationen vor.
Oxidierte Festphasen des Eisens können in den meisten Fällen als wesentliche Bindungs-
partner für die Adsorption des Pflanzennährstoffs Orthophosphat angesehen werden. Das
Eisen wird daher als Simulationsgröße explizit in das Modell aufgenommen. Für die Ei-
sen-Phosphat-Interaktion wird eine Gleichgewichtsbeziehung zur Quantifizierung des ad-
sorbierten, partikulären Phosphats entwickelt. Die Beziehung ist eine direkte Funktion
des Eisen-Phosphat-Verhältnisses, das bekanntermaßen mit der Phosphor-Retentionska-
pazität der Sedimente flacher Standgewässer in Verbindung steht.
Insgesamt werden also wesentliche Einflüsse auf die Langfristentwicklung eines flachen
Standgewässers innerhalb des Modells vereint.
Für die flache Talsperre Spremberg im Einzugsgebiet der Spree existiert eine Datengrund-
lage, die die Verifizierung und Validierung des Modells erlaubt. In Anbetracht der mas-
siven anthropogenen Eingriffe in den quantitativen und qualitativen Wasserhaushalt des
Flusseinzugsgebiets stellt sie außerdem ein lohnendes Anwendungsobjekt für exemplari-
sche Langfristsimulationen dar.
Hoch aufgelöste hydrodynamische Simulationen manifestieren charakteristische wind-
richtungsabhängige Zirkulationsformen in der Talsperre, die durch Gegenüberstellung ei-
gener Strömungsmessungen erfolgreich bestätigt werden.
Bei der Reduktion der Hydrodynamik durch Auswertung der Wirkungsgrößen zu ausge-
wählten Szenarien und deren Organisation in einem mehrdimensionalen Interpolations-
schema finden sich diese Zirkulationsformen z.B. als Muster in den Austauschströmen
zwischen Beckenteilbereichen wieder. Im Zuge eines systematischen Szenarienstudiums
wird u.a. die theoretisch begründete, funktionale Abhängigkeit der Wirkungsgrößen von
der Windgeschwindigkeit bestätigt, die innerhalb des Interpolationsschemas Verwendung
262 Kapitel 8
findet. Durch direkten Vergleich interpolierter Wirkungsgrößen mit den Ergebnissen zu-
sätzlicher Testszenarien, die nicht in den Aufbau der Interpolationsfunktion einfließen,
wird die Funktionstüchtigkeit der reduzierten Hydrodynamik erfolgreich überprüft. Bei
der Festlegung der Szenarien für den Aufbau der Interpolationsfunkton ist auf ausrei-
chende Akkumulation in den Bereichen steiler Gradienten zu achten, wie sie z.B. für
zuflussinduzierte Sohlschubspannungen als Funktion des Stauspiegels auftreten können.
Es wird vorgeführt, wie sich die Modellparameter zur Sedimentzusammensetzung, zur
Eisen-Phosphat-Interaktion und zur Berechnung des gelösten Eisens aus Messdaten be-
stimmen lassen, die für die Talsperre Spremberg vorliegen. Die übrigen Modellparame-
ter werden innerhalb recherchierter Bandbreiten aus der Literatur durch Kalibrierung
bestimmt. Die Kalibrierung erfolgt einerseits für die Ablaufkonzentrationen, außerdem
schließt sie die gemessene Sedimentzusammensetzung mit ein. In beiden Fällen gelingt
die Datenanpassung gut. Probleme bereitet die modellierte Ablagerung organischer Sub-
stanz in einem durch Oberflächenwellen dominierten Flachwasserbereich, die auf weite-
ren Forschungsbedarf bei der kombinierten, aber vereinfachten Modellierung strömungs-
und oberflächenwelleninduzierter Erosionsprozesse hinweist. Durch die Einbindung der
reduzierten Hydrodynamik ist das Feststofftransportverhalten mit hydrologischen und
meteorologischen Einwirkungen verknüpft. Die berechneten Raten des Sedimentsauer-
stoffbedarfs und der Nährstoffrücklösung liegen im Rahmen bekannter Größenordnun-
gen. Für das Phosphat lässt sich über die implementierten Mechanismen der Eisen-Phos-
phat-Interaktion die bekannte intensive Pufferungswirkung des gegenwärtig stark eisen-
haltigen Sediments modellieren.
In der Modellanwendung zur Langfristsimulation wird anhand hypothetischer, aber an
reale Verhältnisse angelehnter Szenarien unter anderem die Eutrophierungswirkung einer
reduzierten Eisenzufuhr untersucht. Je nach Szenario ist im Anschluss an eine kurzfristi-
ge Gewässerreaktion, die unmittelbar nach dem Belastungswechsel stattfindet, eine über
Jahrzehnte andauernde Langfristreaktion ähnlicher Größenordnung z.B. in der Zunahme
der Primärproduktion festzustellen, die keinesfalls vernachlässigt werden kann und sich
nur durch die Kombination der besonderen Modellmerkmale (Sedimentbilanzierung, Eis-
entransport und -umsatz, Eisen-Phosphat-Interaktion) abbilden lässt.
Die besondere Relevanz der inhaltlichen Modellbestandteile und ihres Zusammenwirkens
wird auf diesem Wege nachgewiesen. Mit seiner kompakten Struktur und hohen Effizienz
steht das Gewässergütemodul darüber hinaus für die Einbindung in integrative, stocha-
stisch ausgelegte Flusseinzugsgebietsmodelle zur Verfügung und eröffnet verschiedene
neue, praxisrelevante Anwendungsfelder, so z.B. die modellgestützte automatische Opti-
mierung von Bewirtschaftungsstrategien nach Gewässergütekriterien.
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282 Anhang A
A Herleitung der räumlich diskreten
Modellgleichungen
(zu Kap. 3.2.2, 3.3.1, 3.3.2, 3.5, 3.6.4, 4.2.2)
A.1 Mittelungsprinzipien
Flächenmittelwerte und Volumenmittelwerte resultieren aus der Integration der Stoffkon-
zentration c über die endliche Fläche A bzw. das endliche Volumen V zu
c =
1
A
¨
(A)
c dA und (A.1)
C = c = 1
V
˚
(V )
c dV. (A.2)
Die Konzentration c ist unter Verwendung dieser Mittelwerte darstellbar als
c = c+ c′ ∀ xi ∈ (A) bzw. (A.3)
c = c+ c′′ ∀ xi ∈ (V ). (A.4)
Darin sind c′ und c′′ die räumlichen Abweichungen von den Mittelwerten c und c mit
¨
(A)
c′ dA = A · c′ =
˚
(V )
c′′ dV =V · c′′ = 0. (A.5)
Unter Berücksichtigung der Eigenschaften von Flächen- bzw. Volumenintegralen nach
BRONSTEIN & SEMENDJAJEW (1991) ergeben sich folgende Regeln für das Rechnen
mit Mittelwerten:
a+b = a+b, a+b = a+b (A.6)
a ·b = a ·b, a ·b = a ·b (A.7)
a ·b = a ·b+a′ ·b′, a ·b = a ·b+a′ ·b′ (A.8)
Dabei resultiert Regel A.8 durch Nutzung der Beziehungen A.3 bzw. A.4 und A.5 mit
anschließender Anwendung der Regeln A.6 und A.7.
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Insbesondere gilt also für die gelösten und festen Konzentrationsanteile cd und cp (Gln.
3.2 und 3.3 mit Verzicht auf den Index k) bei inhomogener Verteilung der Konzentration
c und ihrer gelösten Fraktion f innerhalb eines Volumens V :
Cd = cd = f · c = f · c+ f ′ · c′, (A.9)
Cp = cp = (1− f ) · c = c− f · c = (1− f ) · c− f ′ · c′. (A.10)
Hier soll grundsätzlich die Vereinfachung getroffen werden, dass f ′ · c′ = 0, d.h.
Cd = cd = f · c und (A.11)
Cp = cp = c− f · c = (1− f ) · c. (A.12)
Diese Vereinfachung kommt der Annahme einer homogenen Verteilung der Konzentrati-
on c oder des gelösten Anteils f über V gleich.
A.2 Integration über das Kontrollvolumen
Durch Integration über das endliche Kontrollvolumen V nach Abschnitt 3.3.1 lässt sich
die dreidimensionale Massenerhaltungsgleichung 3.18 in eine räumlich diskrete Form
überführen. Das Vorgehen erfolgt im ersten Schritt zunächst ohne Unterscheidung zwi-
schen Freiwasser und Sediment (vgl. Abb. 3.2 oben) und entspricht einer räumlichen Dis-
kretisierung nach dem Finite-Volumen-Verfahren (z.B. VERSTEEG & MALALASEKERA,
1995):
˚
(V )
∂c
∂ t
dV +
˚
(V )
∂ [(vi + vsi) · c]
∂xi
dV
−
˚
(V )
∂

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

∂xi
dV −
˚
(V )

r− ∂ si
∂xi

dV = 0 (A.13)
Nach Umwandlung der Volumenintegrale über die Divergenzterme mit Hilfe des Integral-
satzes von Gauß (BRONSTEIN & SEMENDJAJEW, 1991), in allgemeiner Form
˚
(G)
∂ai
∂xi
dV =
‹
(δG)
ai · ei dA, (A.14)
284 Anhang A
folgt daraus:
˚
(V )
∂c
∂ t
dV +
‹
(δV )
[(vi + vsi) · c] · ei dA
−
‹
(δV )

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA−
˚
(V )

r− ∂ si
∂xi

dV = 0. (A.15)
In Gleichung A.15 stellt δV die vollständige, geschlossene Berandung von V dar. Der
erste Summand repräsentiert den über das Kontrollvolumen V integrierten Speicherterm.
Die Besonderheit V =V (t), also die zeitliche Veränderlichkeit von V , ist bei der Integrati-
on der partiellen Zeitableitung ∂c/∂ t zu berücksichtigen. Nach der Leibniz-Regel in ihrer
für den dreidimensionalen Fall generalisierten Form gilt (BOUDREAU, 1996):
d
dt
˚
(V )
c dV

=
˚
(V )
∂c
∂ t
dV +
‹
(δV )
c · ei∂xi∂ t dA. (A.16)
Der zweite Term auf der rechten Seite der Gleichung A.16 bezeichnet Änderungen der im
Kontrollvolumen gespeicherten Masse, die durch die Bewegung der Berandung senkrecht
zu ihrer lokalen Tangentialebene verursacht werden.
Die Umstellung der Terme in Gleichung A.16 führt bei Nutzung der Schreibweise A.2 zu˚
(V )
∂c
∂ t
dV = ddt (V ·C)−
‹
(δV )
c · ei∂xi∂ t dA. (A.17)
Einsetzen dieser Beziehung in Gleichung A.15 liefert
d
dt (V ·C)+
‹
(δV )

vi− ∂xi∂ t + vsi

· c

· ei dA
−
‹
(δV )

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA−
˚
(V )

r− ∂ si
∂xi

dV = 0 (A.18)
Hier stellt der Ausdruck vi−∂xi/∂ t die Geschwindigkeit relativ zur bewegten Berandung
δV dar. Unter Verwendung der AbkürzungenßADV = ‹
(δV )

vi− ∂xi∂ t + vsi

· c

· ei dA (Advektionsterm) (A.19)
ßDIF =−‹
(δV )

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA (Diffusionsterm) (A.20)
ßQST =−˚
(V )

r− ∂ si
∂xi

dV (Quell- und Senkenterm) (A.21)
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lässt sich Gleichung A.18 kompakt angeben als:
d
dt (V ·C)+
ßADV +ßDIF +ßQST = 0 (A.22)
Die Ausdrücke ßADV , ßDIF und ßQST werden in den folgenden Abschnitten der Reihe nach
behandelt, und zwar jeweils differenziert für die Wassersäule und für das Sediment.
A.3 Advektionsterm
A.3.1 Allgemeines Vorgehen
Unter Berücksichtigung der speziellen Form des nach Abschnitt 3.3.1 gewählten Kontroll-
volumens lässt sich das Oberflächenintegral in Gleichung A.19 zerlegen in die Integrale
über alle Teilflächen, also die obere und untere Begrenzungsfläche At und Ab sowie die
seitlichen Teilflächen A j (vgl. Abb. 3.2 oben):
‹
(δV )

vi− ∂xi∂ t + vsi

· c

· ei dA
=
JnX
j=1
¨
(A j)

vi− ∂xi∂ t + vsi

· c

· ei dA
+
¨
(At)

vi− ∂xi∂ t + vsi

· c

· ei dA+
¨
(Ab)

vi− ∂xi∂ t + vsi

· c

· ei dA
(A.23)
Bei konstantem Sedimentvolumen und konstanter Sedimentmächtigkeit ist auch die obere
Begrenzungsfläche Atm des Sedimentkontrollvolumens konstant, die Freiwassergrundflä-
che Abn hingegen variiert in Abhängigkeit von der Wassertiefe. Für Austauschprozesse
in der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche ist daher jeweils eine gemeinsame Bezugsfläche
zu definieren. Grundsätzlich wird Abn , die benetzte Grundfläche des Freiwasserkontroll-
volumens, als Bezugsfläche gewählt. Einzige Ausnahme ist der Massentransfer, der aus
der Beweglichkeit der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche resultiert und zur Sedimentüber-
deckungsgeschwindigkeit führt (vgl. Kap. 3.6.5). Um die Sedimentüberdeckung stets auf
eine einheitliche Grundfläche zu beziehen, wird in diesem Fall Atm als Bezugsfläche fest-
gelegt.
Die weitere Vereinfachung erfolgt unter Ausnutzung der spezifischen Gegebenheiten im
Freiwasser und im Sediment.
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A.3.2 Freiwasser
Folgende Besonderheiten des Freiwasserkontrollvolumens n nach Abschnitt 3.3.1 sind zu
berücksichtigen:
1. Auf den vertikalen, seitlichen Berandungsflächen A jn gilt
e3 = 0 und vsi · ei = 0 ∀ xi ∈ (A jn)
und es wird geschrieben:
vi− ∂xi∂ t

· ei = u jn ∀ xi ∈ (A jn),
d.h. u jn ist die Komponente der relativen Strömungsgeschwindigkeit normal zur
Ebene der Berandung j. Positive Werte u+jn sind aus dem Kontrollvolumen hinaus
gerichtet, negative Werte u−jn nach innen.
2. Der Wasserspiegel wird nicht durchströmt, d.h. die Strömungsgeschwindigkeit re-
lativ zur Bewegung des Wasserspiegels ist Null:
vi− ∂xi∂ t = 0 ∀ xi ∈ (Atn).
Mit der Beziehung 3.32 gilt auf der oberen Berandungsfläche Atn außerdem:
vsi · ei = vsi ·δi3 = vs ∀ xi ∈ (Atn).
3. An der Sedimentoberfläche gilt
vi = 0 ∀ xi ∈ (Abn).
Mit der Beziehung 3.33 und unter Berücksichtigung der Vereinbarungen nach Ka-
pitel A.3.1 ergibt sich dort des Weiteren:
vsi · ei =−vsi ·δi3 =−vs ∀ xi ∈ (Abn) und −
∂xi
∂ t
· ei = ∂ z∂ t ∀ xi ∈ (Atm).
Mit diesen Punkten reduziert sich Gleichung A.23 zu
‹
(δV )

vi− ∂xi∂ t + vsi

· c

· ei dA =
JnX
j=1
¨
(A jn)
u jn · c dA+
¨
(Atn)
vs · c dA+
¨
(Atm)
∂ z
∂ t
· c dA+SEDn. (A.24)
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mit der Abkürzung
SEDn =−
¨
(Abn)
vs · c dA, (A.25)
die den Sedimentationsterm repräsentiert. Wird das Integral über die Fläche A jn im ersten
Summanden auf der rechten Seite der Gleichung A.24 zerlegt in die Flächenanteile A+jn
und A−jn, auf denen u jn nach außen (u+jn) bzw. nach innen (u−jn) gerichtet ist, so folgt
JnX
j=1
¨
(A jn)
u jn · c dA =
JnX
j=1
¨
(A+jn)
u+jn · c+ dA+
¨
(A−jn)
u−jn · c− dA

(A.26)
bzw. mit der Schreibweise nach Gleichung A.1 und unter Anwendung der Regel A.8:
JnX
j=1
¨
(A jn)
u jn · c dA =
JnX
j=1
h
A+jn ·u+jn · c+jn +A−jn ·u−jn · c−jn
i
+
JnX
j=1
h
A+jn ·u′+jn · c′++A−jn ·u′−jn · c′−
i
(A.27)
Die Produkte
Q+A jn = A+jn ·u+jn (A.28)
und
Q−A jn =−A−jn ·u−jn (A.29)
stellen die mittleren advektiven Überströme über die Flächen A+jn und A−jn dar (Q+A jn
und Q−A jn seien stets positiv). Zusätzlich zu den mittleren advektiven Transportfrachten
Q+A jn ·c+jn und−Q−A jn ·c−jn entstehen die Anteile A+jn ·u′+jn · c′+ und A−jn ·u′−jn · c′− rechnerisch
aus gemeinsamen lokalen Abweichungen der Geschwindigkeiten u jn und der Konzentra-
tionen c von ihren Flächenmittelwerten. Im Fall eines inhomogenen Geschwindigkeits-
feldes, also u′jn 6= 0, ist die Vernachlässigung des zweiten Summenterms auf der rechten
Seite der Gleichung A.27 also nur unter der Annahme homogen über die Flächen A jn
verteilter Stoffkonzentrationen möglich, d.h. c′ = 0 ∀ xi ∈ (A jn). Unter dieser Annahme
gilt:
JnX
j=1
¨
(A jn)
u jn · c dA≈
JnX
j=1
h
Q+A jn · c+jn−Q−A jn · c−jn
i
(A.30)
Die Flächenmittelwerte der Stoffkonzentrationen, c+jn und c−jn, sind durch die eigentlichen
Unbekannten des Systems, die räumlichen Mittelwerte über die endlichen Kontrollvolu-
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mina Vn bzw. Vjn, zu approximieren. In linearer Form ist diese Approximation möglich
als (CHAPRA, 1997; vgl. auch Abb. A.1):
c+jn = (1−αADV ) ·Cn +αADV ·C jn (A.31)
c−jn = αADV ·Cn +(1−αADV ) ·C jn (A.32)
Abbildung A.1: Zur Approximation der Flächenmittelwerte c+jn und c
−
jn durch die an-
grenzenden Volumenmittelwerte Cn und Cjn
Die numerischen Auswirkungen der Wahl des Wichtungsfaktors αADV werden von CHA-
PRA (1997) dargestellt. Der Wert αADV = 0 (backward oder upstream differencing) impli-
ziert demnach uneingeschränkte Positivität der Lösung bei größerer numerischer Diffusi-
on. Für die Anwendung von WASP wird von AMBROSE et al. (1993) die Wahl des Wertes
αADV = 0 empfohlen. Damit ergibt sich:
JnX
j=1
¨
(A jn)
u jn · c dA≈
JnX
j=1
h
Q+A jn ·Cn−Q−A jn ·C jn
i
= ADVn (A.33)
A.3.3 Sediment
Auf den Rändern des Sedimentkontrollvolumens m nach Abschnitt 3.3.1 werden unter
Berücksichtigung von vi = 0 (Kap. 3.2.4) folgende weitere Besonderheiten ausgenutzt:
1. Auf den vertikalen, seitlichen Berandungsflächen A jm gilt wie auch im Freiwasser
e3 = 0 und vsi · ei = 0 ∀ xi ∈ (A jm).
Die seitliche Berandung ist unbeweglich. Das bedeutet mit vi = 0:
vi− ∂xi∂ t

· ei = 0 ∀ xi ∈ (A jm).
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2. An der Sedimentoberfläche gilt analog zum Freiwasserkontrollvolumen ebenfalls
vi = 0 ∀ xi ∈ (Atm).
Mit der Beziehung 3.32 ergibt sich dort des Weiteren:
vsi · ei = vsi ·δi3 = vs und −
∂xi
∂ t
· ei =−∂ z∂ t ∀ xi ∈ (Atm).
3. Auf der unteren Berandung des Sedimentkontrollvolumens sind sowohl feste als
auch flüssige Phase in Ruhe, also
vi = vsi = 0 ∀ xi ∈ (Abm)
Hier ist lediglich die Bewegung des Kontrollvolumens zu berücksichtigen, d.h. mit
Gleichung 3.33
−∂xi
∂ t
· ei = ∂ z∂ t ∀ xi ∈ (Abm).
Unter Berücksichtigung dieser Punkte reduziert sich Gleichung A.23 zu‹
(δV )

vi− ∂xi∂ t + vsi

· c

· ei dA =−
¨
(Atm)
∂ z
∂ t
· c dA−SEDn +
¨
(Abm)
∂ z
∂ t
· c dA, (A.34)
d.h. die ersten beiden Terme auf der rechten Seite entsprechen mit umgekehrtem Vorzei-
chen den jeweiligen Ausdrücken in Gleichung A.24 und erfüllen somit die Kontinuität
des Massentransfers in der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche.
A.4 Diffusionsterm
A.4.1 Allgemeines Vorgehen
Analog zum Verfahren in Abschnitt A.3 wird zur weiteren Umformung der Gleichung
A.20 zunächst eine Aufteilung des Oberflächenintegrals über δV in die Flächenanteile
A j, At und Ab vollzogen:
−
‹
(δV )

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA =−
JnX
j=1
¨
(A j)

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA
−
¨
(At)

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA−
¨
(Ab)

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA (A.35)
Hinsichtlich der Bezugsfläche für den diffusiven Massentransfer zwischen Freiwasser und
Sediment gelten die Ausführungen in Abschnitt A.3.1.
Wiederum erfolgt an dieser Stelle die weitere Vereinfachung unter Ausnutzung der spezi-
fischen Gegebenheitem im Freiwasser und im Sediment.
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A.4.2 Freiwasser
Die ausgenutzten Besonderheiten des Freiwasserkontrollvolumens n entsprechend Ab-
schnitt 3.3.1 sind:
1. Auf den seitlichen Begrenzungsflächen A jn wird angenommen, dass die moleku-
lare Diffusion gegenüber der turbulenten Diffusion vernachlässigbar ist, d.h.
D0 << Dt ∀ xi ∈ (A jn).
2. An der Wasseroberfläche stehen Sedimentation und turbulente Diffusion der festen
Phase im Gleichgewicht, d.h. der Nettofeststoffflux sei Null (z.B. CELIK & RODI,
1988; FANG & RODI, 2003). Mit dem Normalenvektor ei nach Beziehung 3.32 gilt
dann:
−
¨
(Atn)

Dt · ∂cp∂xi

· ei dA =−
¨
(Atn)
Dt · ∂cp∂ z dA =
¨
(Atn)
vp · cp dA (A.36)
Die turbulente Diffusion der gelösten Phase soll zunächst entsprechend Gleichung
3.16 zerlegt werden in ihre (1) phasenbeschränkte und (2) phasenübergreifende
Komponente (BOUDREAU, 1996), d.h.:
−
¨
(Atn)

Dt · ∂cd∂xi

· ei dA =−
¨
(Atn)
Dt ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA| {z }
(1)
−
¨
(Atn)
Dt cˆd · ∂ϕ∂ z dA| {z }
(2)
Wird der Nettofeststoffflux zu Null gesetzt, müssen im Umkehrschluss auch der
Verdrängungsflux und die phasenübergreifende Durchmischung (vgl. Kap. 3.2.2)
der gelösten Phase im Gleichgewicht stehen, also
−
¨
(Atn)
Dt cˆd · ∂ϕ∂xi dA =−
¨
(Atn)
vd · cd dA (A.37)
und in der Summe (Gl. A.36 + Gl. A.37 mit Gl. 3.22):
−
¨
(Atn)

Dt · ∂cp∂ z +Dt cˆd ·
∂ϕ
∂ z

dA =−
¨
(Atn)
vs · c dA (A.38)
Der molekulardiffusive Flux,
−
¨
(Atn)

D0 ·ϕ ∂ cˆd∂xi

· ei dA =−
¨
(Atn)
D0 ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA,
Herleitung der räumlich diskreten Modellgleichungen 291
summiert sich mit der phasenbeschränkten turbulenten Durchmischung des gelö-
sten Konzentrationsanteils zum gesamtdiffusiven Stofftransfer an der Waseroberflä-
che. Darunter fällt z.B. der Gasaustausch mit der Atmosphäre. Für die betroffenen
Wasserinhaltsstoffe (z.B. Sauerstoff) stellt er eine Randbedingung an der oberen
Systemgrenze dar und soll hier zunächst durch den Ausdruck DSXn weiter berück-
sichtigt werden:
−
¨
(Atn)
(Dt +D0) ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA
ϕ≈1≈ −
¨
(Atn)
(Dt +D0) · ∂cd∂ z dA =−DSXn (A.39)
3. Auch an der Sedimentoberfläche wird die turbulente Diffusion der gelösten Phase
zunächst zerlegt in ihren phasenbeschränkten und phasenübergreifenden Anteil:
−
¨
(Abn)

Dt · ∂cd∂xi

· ei dA =
¨
(Abn)
Dt ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA+
¨
(Abn)
Dt cˆd · ∂ϕ∂ z dA
Gemeinsam mit der molekularen Diffusion,
−
¨
(Abn)

D0 ·ϕ ∂ cˆd∂xi

· ei dA =
¨
(Abn)
D0 ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA,
bewirkt der phasenbeschränkte turbulent-diffusive Flux an der Sedimentoberfläche
den diffusiven Sediment-Freiwasser-Austausch DBXn, dessen weitere Ausformulie-
rung Gegenstand des Kapitels 3.6.2 ist:
¨
(Abn)
(D0 +Dt) ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA = DBXn (A.40)
Die turbulente Diffusion der festen Phase, mit Gl. 3.33
−
¨
(Abn)

Dt · ∂cp∂xi

· ei dA =
¨
(Abn)
Dt · ∂cp∂ z dA,
wird üblicherweise als Erosion durch einen Modellterm EROn abgebildet (z.B.
GARCIA & PARKER, 1991), dem hier außerdem noch der phasenübergreifende
Durchmischungsanteil der gelösten Phase zugeschlagen werden soll, d.h.
¨
(Abn)

Dt · ∂cp∂ z +Dt cˆd ·
∂ϕ
∂ z

dA =−EROn (A.41)
Die Formulierung des Termes EROn ist Bestandteil der Sedimentmodellierung und
wird in Kapitel 3.6.4 behandelt.
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Aus Gleichung A.35 resultiert unter Berücksichtigung dieser Punkte zunächst
−
‹
(δVn)

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA
=−
JnX
j=1
¨
(A jn)
Dt · ei ∂c∂xi dA−DSXn +DBXn−EROn. (A.42)
Mit der Schreibweise nach Gleichung A.1 und unter Anwendung der Regel A.8 wird der
erste Summand auf der rechten Seite der Gleichung A.42 weiter umgeformt zu:
−
JnX
j=1
¨
(A jn)
Dt · ei ∂c∂xi dA =−
JnX
j=1
A jn ·Dt · ei ∂c∂xi −
JnX
j=1
A jn ·D′t ·

ei
∂c
∂xi
′
. (A.43)
Der Ausdruck ei ·∂c/∂xi bezeichnet den lokalen Konzentrationsgradienten senkrecht zur
Tangentialebene der Berandungsfläche. Die zweite Summe auf der rechten Seite der Glei-
chung A.43 resultiert aus gemeinsamen lokalen Abweichungen der turbulenten Diffusion
und des Konzentrationsgradienten von ihren jeweiligen Flächenmittelwerten. Bei hetero-
gener Verteilung der turbulenten Diffusion ist eine Vernachlässigung des Terms wiederum
nur unter der Annahme möglich, dass (ei ·∂c/∂xi)′ = 0 ∀ xi ∈ (A jn). Es gilt dann:
−
JnX
j=1
¨
(A j)
Dt · ei ∂c∂xi dA≈−
JnX
j=1
A j ·Dt · ei ∂c∂xi . (A.44)
Durch Annäherung des mittleren Konzentrationsgradienten mit Hilfe eines Differenzen-
quotienten unter Einführung einer charakteristischen Mischungsstrecke L⊥ jn senkrecht
zur Tangentialebene der Berandungsfläche A jn (AMBROSE et al., 1993),
ei
∂c
∂xi
≈ C jn−Cn
L⊥ jn
, (A.45)
wird daraus
−
JnX
j=1
¨
(A jn)
Dt · ei ∂c∂xi dA≈−
JnX
j=1
A jn · DtL⊥ jn
· C jn−CnŁ . (A.46)
Der Ausdruck Dt/L⊥ jn entspricht dabei in der Einheit einer Geschwindigkeit, das Produkt
QD jn = A jn ·
Dt
L⊥ jn
(A.47)
einem Volumenstrom. Analog zur Advektion ergeben sich also die mittleren diffusiven
Transportfrachten QD jn ·C jn und −QD jn ·Cn, d.h.
−
JnX
j=1
¨
(A jn)
Dt · ei ∂c∂xi dA≈−
JnX
j=1

QD jn ·C jn−QD jn ·Cn

= DIFn. (A.48)
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Besonders hingewiesen wird auf die strukturelle Ähnlichkeit der advektiven und diffusi-
ven Transportterme. So resultiert aus der Addition der Gleichungen A.33 und A.48:
ADVn +DIFn =
JnX
j=1
h
Q+A jn ·Cn−Q−A jn ·C jn
i
−
JnX
j=1

QD jn ·C jn−QD jn ·C jn

=
JnX
j=1
h
Q+A jn +QD jn

·Cn−

Q−A jn +QD jn

·C jn
i
=
JnX
j=1
h
Q+AD jn ·Cn−Q−AD jn ·C jn
i
(A.49)
mit
Q+AD jn = Q+A jn +QD jn, (A.50)
Q−AD jn = Q−A jn +QD jn. (A.51)
A.4.3 Sediment
Auf den Berandungsflächen des Sedimentkontrollvolumens m lassen sich unter Berück-
sichtigung von Dt = 0 (Kap. 3.2.4) folgende zusätzliche Besonderheiten zur weiteren
Vereinfachung ausnutzen:
1. Molekular-diffusiver Porenwasseraustausch in der lateralen Raumrichtung soll ver-
nachlässigt werden. Für die seitlichen Berandungsflächen des Kontrollvolumens
bedeutet das insgesamt
Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi
= 0 ∀ xi ∈ (A jm).
2. An der Sedimentoberfläche ergeben sich analog zum Freiwasserkontrollvolumen
(siehe Gln. A.41 und A.40) unter Berücksichtigung der Vereinbarungen nach Kapi-
tel A.3.1 die Terme EROn und DBXn mit umgekehrtem Vorzeichen.
3. An der unteren Berandung des Sedimentkontrollvolumens resultiert der diffusive
Tiefenaustausch DDXm mit der Normalenrichtung ei nach Gl. 3.33 und Dt = 0 zu
−
¨
(Abm)

D0 ·ϕ ∂ cˆd∂xi

· ei dA =
¨
(Abm)
D0 ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA = DDXm. (A.52)
Mit diesen Punkten wird aus der allgemeinen Gleichung A.35:
−
‹
(δV )

Dt · ∂c∂xi +D0 ·ϕ
∂ cˆd
∂xi

· ei dA = EROn−DBXn +DDXm. (A.53)
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A.5 Quell- und Senkenterm
Die weitere Vereinfachung des Quell-/Senkenterms nach Gleichung A.21 erfolgt für Frei-
wasser und Sediment in analoger Weise und ist daher hier undifferenziert für das allge-
meine Kontrollvolumen in Abbildung 3.2a dargestellt.
Die Anwendung des Integralsatzes von Gauß (BRONSTEIN & SEMENDJAJEW, 1991) auf
den zweiten Summanden des Volumenintegrals liefert:
−
˚
(V )

r− ∂ si
∂xi

dV =−
˚
(V )
r dV +
‹
(δV )
eisi dA (A.54)
Durch
1. Zerlegung des Flächenintegrals in die Summe über die Begrenzungsteilflächen des
Kontrollvolumens,
2. Berücksichtigung flächenbezogener Quellen und Senken nur an den horizontalen,
oberen und unteren Begrenzungsflächen der Kontrollvolumina,
3. Einsetzen der dortigen Normalenrichtungen (ei nach den Gln. 3.32 und 3.33) sowie
4. Ausnutzung der Schreibweisen A.1 und A.2
folgt weiter:
−
˚
(V )

r− ∂ si
∂xi

dV =−V ·R+At · s3t −Ab · s3b.
Daraus ergibt sich
−
˚
(V )

r− ∂ si
∂xi

dV =−V ·R+At ·St−Ab ·Sb, (A.55)
wenn die Ausdrücke St = s3t und Sb = s3b für Quellen und Senken an der oberen bzw.
unteren Begrenzungsfläche des Kontrollvolumens eingeführt werden.
Bei formaler Differenzierung zwischen Freiwasser und Sediment folgt daraus mit Ver-
wendung entsprechender Indizes und unter Berücksichtigung der Kontinuität des Mas-
sentransfers an der Sedimentoberfläche:
−
˚
(Vn)

r− ∂ si
∂xi

dV =−Vn ·Rn +Atn ·Stn − Abn ·Sbn = QSTn, (A.56)
−
˚
(Vm)

r− ∂ si
∂xi

dV =−Vm ·Rm−Abm ·Sbm + Abn ·Sbn = QSTm. (A.57)
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A.6 Zusammenfassung
A.6.1 Freiwasser
Aus der allgemeinen Gleichung A.22 folgt für das Freiwasserkontrollvolumen n nach
Substitution der Ausdrücke A.19, A.20, A.21, A.24, A.33, A.42, A.48 und A.56
d
dt (Vn ·Cn)+ADVn +DIFn +SEDn−EROn
−DSXn +DBXn +QSTn +
¨
(Atm)
∂ z
∂ t
· c dA = 0 (A.58)
mit den Abkürzungen
ADVn +DIFn =
JnX
j=1
h
Q+AD jn ·Cn−Q−AD jn ·C jn
i
(A.49)
(advektiver und diffusiver Transport),
QSTn =−Vn ·Rn +Atn ·Stn−Abn ·Sbn (A.56)
(Quell-/Senkenterme),
DSXn =
¨
(Atn)
(D0 +Dt) · ∂cd∂ z dA (A.39)
(diffusiver Austausch, Wasseroberfläche),
DBXn =
¨
(Abn)
(D0 +Dt) ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA (A.40)
(diffusiver Austausch, Sedimentoberfläche),
SEDn =−
¨
(Abn)
vs · c dA. (A.25)
(Sedimentation),
EROn =−
¨
(Abn)

Dt · ∂cp∂ z +Dt cˆd ·
∂ϕ
∂ z

dA (A.41)
(Erosion).
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A.6.2 Sediment
Einsetzen der Beziehungen A.19, A.20, A.21, A.34, A.53 und A.57 in die allgemeine
Gleichung A.22 liefert für das Sedimentkontrollvolumen m
d
dt (Vm ·Cm)−SEDn +EROn
−DBXn +DDXm +QSTm−
¨
(Atm)
∂ z
∂ t
· c dA+
¨
(Abm)
∂ z
∂ t
· c dA = 0 (A.59)
mit den Ausdrücken SEDn, EROn und DBXn wie für das Freiwasserkontrollvolumen (Gln.
A.25, A.41, A.40) sowie
DDXm =
¨
(Abm)
D0 ·ϕ ∂ cˆd∂ z dA (A.52)
(diffusiver Austausch, Tiefensediment),
QSTm =−Vm ·Rm +Abn ·Sbn−Abm ·Sbm (A.57)
(Quell-/Senkenterme).
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B Ergänzungen
B.1 Diffusion in der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche
(zu Kap. 3.6.2, 7)
Mit der Schreibweise A.1 lässt sich der Ausdruck A.40 für den diffusiven Sediment-
Freiwasser-Austausch unter der Annahme eines homogenen Flüssigkeitsvolumenanteils
ϕn und D0 = ÒD0 in der Sediment-Freiwasser-Grenzfläche (vgl. Abb. 3.3) angeben als
DBXn = Abn ·ϕn · (Dt + ÒD0) · ∂ cˆd∂ z

bn
, (B.1)
d.h. DBXn ist proportional zum flächengemittelten Gradienten der auf das Flüssigkeitsvo-
lumen bezogenen, gelösten Stoffkonzentration cˆd . Unter Vernachlässigung der Porenwas-
serverdrängung wird die mittlere gelöste Stoffkonzentration bCd∗ in der Freiwassergrenz-
schicht der Mächtigkeit δHm allein durch die diffusiven Zu- und Abflüsse bestimmt (Abb.
B.1).
Abbildung B.1: Prinzipskizze der diffusiven Zu- und Abflüsse in der Sediment-Frei-
wasser-Grenzschicht; die Richtung der Pfeile gilt für das links stilisierte Konzentrati-
onsprofil.
Die Ebene 1 liege auf der Sedimentoberfläche. Hier finde der Wechsel von den Größen
des Freiwassers (ϕn, ÒD0) zu denen des Sediments statt (ϕm, D0, Gl. 3.27).
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Die rein diffusive Massenerhaltungsgleichung für die Sediment-Freiwasser-Grenzschicht
lautet nach Division durch die Fläche Abn (Abb. B.1):
δHm
∂ϕn bCd∗
∂ t
= ϕn · (Dt + ÒD0) · ∂ cˆd∂ z

bn
−ϕ1 ·D01 ·
∂ cˆd
∂ z

1
.
Für die dünne Schicht ist die Massenspeicherung sehr klein, d.h. formal für δHm→ 0:
0 = ϕn · (Dt + ÒD0) · ∂ cˆd∂ z

bn
−ϕ1 ·D01 ·
∂ cˆd
∂ z

1
. (B.2)
Die flächengemittelten Konzentrationsgradienten lassen sich durch Differenzenquotien-
ten annähern zu (vgl. Abb. 3.6):
∂ cˆd
∂ z

1
≈
bCd∗− bCdm
L1
,
∂ cˆd
∂ z

bn
≈
bCdn− bCd∗
L2
. (B.3)
Darin seien L1 und L2 die charakteristischen geradlinigen Durchmischungsstrecken in den
Ebenen 1 und 2. Werden diese Näherungen in die Gleichungen B.1 und B.2 eingesetzt,
resultiert:
DBXn = Abn ·ϕn ·
Dt + ÒD0
L2
·  bCdn− bCd∗Ł , (B.4)
0 = ϕn · Dt +
ÒD0
L2
·  bCdn− bCd∗Ł−ϕ2 · D02L1  bCd∗− bCdmŁ . (B.5)
Zur Auswertung des diffusiven Sediment-Freiwasser-Austauschs DBXn ist also nach Glei-
chung B.4 die Kenntnis der Grenzschichtkonzentration bCd∗ erforderlich, die sich ihrerseits
mit Hilfe von Beziehung B.5 aus der Kontinuität der diffusiven Ströme ergibt. Die Auflö-
sung der Gleichungen nach den beiden Unbekannten liefert
bCd∗ =  11+ϕ1E1/ϕnE2

· bCdn + 11+ϕnE2/ϕ1E1

· bCdm und
DBXn =
 1
1+ϕ1E1/ϕnE2

·Abn ·ϕ1 ·E1 ·
 bCdn− bCdmŁ
bzw. nach Einführung der Abkürzungen αDBX und DBXmaxn:bCd∗ = αDBX · bCdn +(1−αDBX) · bCdm, (B.6)
DBXn = αDBX ·DBXmaxn, (B.7)
αDBX = (1+ϕ1E1/ϕnE2)−1 ≤ 1, (B.8)
DBXmaxn = Abn ·ϕ1 ·E1 ·
 bCdn− bCdmŁ . (B.9)
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Darin sind die Diffusionskoeffizienten und Durchmischungsstrecken zu den Massentrans-
ferkoeffizienten E1 und E2 zusammengefasst (DITORO, 2001):
E1 =
D01
L1
, E2 =
Dt + ÒD0
L2
. (B.10)
Das Ergebnis in Form der Gleichungen B.6 bis B.9 ist aufschlussreich. Solange der Mas-
sentransferkoeffizient E2 in der Ebene 2 denjenigen in Ebene 1 deutlich übertrifft, also
E2 >> E1 oder Dt >> D01 , gilt αDBX ≈ 1. In diesem Fall entspricht die Grenzschicht-
konzentration bCd∗ derjenigen der Wassersäule, bCd∗ ≈ Cdn , und es stellt sich der maxi-
male diffusive Sediment-Freiwasser-Austausch DBXmax ein, der durch den molekularen
Diffusionsprozess an der Sedimentoberfläche und die Konzentrationsdifferenz zwischen
Freiwasser und Sediment begrenzt ist. Der Beiwert αDBX ≤ 1 in Gleichung besagt also,
inwiefern die Durchmischungsintensität ausreicht, um den vollen Konzentrationsgradien-
ten an der Sedimentoberfläche zu erhalten, der den maximalen diffusiven Austausch mit
dem Freiwasser ermöglicht.
Die hier grundsätzlich getroffene Annahme einer homogen durchmischten Wassersäule
entspricht demzufolge der Bedingung αDBX ≈ 1, so dass stets
DBXn ≈ DBXmaxn (B.11)
angesetzt werden soll, wie es auch der unmodifizierten Version des Modells WASP ent-
spricht (AMBROSE et al., 1993).
In der Ebene 1 nach Abbildung B.1 sind zur Auswertung von DBXmaxn die Porosität ϕ1
und der Diffusionskoeffizient D01 durch die Parameter der aneinandergrenzenden Frei-
wasser- und Sedimentbereiche zu approximieren. AMBROSE et al. (1993) wählen als Po-
rosität den Mittelwert der beiden Bereiche und nähern das Quadrat der Tortuosität, das
nach Gleichung 3.27 in die Berechnung von D01 eingeht, durch den Kehrwert der Porosi-
tät an:
ϕ1 ≈ ϕn +ϕm2 ,
D01 =
ÒD0
θ 2s
≈ ϕn +ϕm
2
· ÒD0.
Unter Verwendung dieser Näherungen resultiert aus Gleichung B.9 schließlich
DBXmaxn = Abn ·EDBX ·
ϕn +ϕm
2
2
·  bCdn− bCdmŁ (B.12)
mit dem molekularen Massentransferkoeffizienten EDBX für den diffusiven Sediment-
Freiwasser-Austausch,
EDBX = ÒD0/L1. (B.13)
Die mittlere Abweichung von der Bedingung αDBX = 1 geht mit der Annahme B.11 als
Unsicherheit in die Bestimmung von EDBX ein.
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B.2 Anaerobe Phosphat-Rücklösung
(zu Kap. 3.9.2, 6.4.4g)
Die folgenden Ausführungen stellen einen Vorschlag zur Parametrisierung der anaeroben
Phosphat-Rücklösung dar.
Der diffusive Phosphataustausch zwischen dem Freiwassersegment n und dem darunter
liegende Sedimentsegment m ergibt sich entsprechend Gleichung 3.52 zu
DBXn = Abn ·EDBX ·
ϕn +ϕm
2
2
·
ÚDPO4 Pn−ÚDPO4 Pm . (B.14)
(Negative Werte DBXn entsprechen einer Rücklösung.) Im Fall einer reduktiven Auflö-
sung von Eisen setzt sich die gelöste Porenwasserkonzentration im Sediment, ÚDPO4 Pm,
aus zwei Anteilen zusammen:
ÚDPO4 Pm = ÚDPO4 P0m +ÚDPO4 PDFeIIm (B.15)
Darin sei ÚDPO4 PDFeIIm derjenige Anteil des gesamten gelösten Phosphat, der mit der
Auflösung des Eisens assoziiert ist und bei vollständiger Re-Oxidation des zweiwertigen
Eisens DFeII und dessen Ausfällung als festes Eisenhydroxid dementsprechend wieder
re-adsorbiert werden könnte.
Das gesamte gelöste Phosphat, ÚDPO4 Pm, berechnet sich entsprechend Gleichung 3.204
als Funktion des partikulären Eisens PFe-Fe zu
ÚDPO4 Pm = 1ϕm ·DPO4 Pm
=
1
ϕm
·TPO4 P · fPO4

PFe-Fe,αPO4 ·
[PFe-Fe]
[TPO4 P]

. (B.16)
Die geringere gelöste Konzentration ÚDPO4 P0m ergäbe sich bei einer höheren Konzentra-
tion partikulären Eisens, nämlich unter Hinzurechung des zweiwertigen Anteils DFeII-Fe
zur Sorptionskapazität:
ÚDPO4 P0m = 1ϕm ·DPO4 P0m
=
1
ϕm
·TPO4 P · fPO4

PFe-Fe+DFeII-Fe,αPO4 ·
[PFe-Fe+DFeII-Fe]
[TPO4 P]

. (B.17)
Entsprechend Gleichung B.15 resultiert ÚDPO4 PDFeIIm als Differenz der beiden Konzen-
trationen: ÚDPO4 PDFeIIm = ÚDPO4 Pm−ÚDPO4 P0m (B.18)
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Durch Modifikation des diffusiven Massentransferkoeffizienten EDBX zu E∗DBX soll der
diffusive Phosphataustausch derart korrigiert werden, dass der gelöste Konzentrationsan-
teil ÚDPO4 PDFeIIm wegen der Barrierewirkung einer oxidierten Oberflächenschicht gera-
de nicht zum diffusiven Austausch beiträgt. Gleichsetzen der Ausdrücke
DBXn = Abn ·E∗DBX ·
ϕn +ϕm
2
2
·
ÚDPO4 Pn−ÚDPO4 Pm , (B.19)
und
DBXn = Abn ·EDBX ·
ϕn +ϕm
2
2
·
ÚDPO4 Pn−ÚDPO4 P0m , (B.20)
führt mit Beziehung B.15 zu
E∗DBX = EDBX ·

1− DPO4 PDFeIIm
DPO4 Pm−DPO4 Pn

(B.21)
Ohne die Barrierewirkung der oxidierten Oberflächenschicht erfolgt die Phosphatrück-
lösung nach anaerober Mobilisierung „ungebremst“ mit EDBX entsprechend Gleichung
B.14 (anaerobe Rücklösung), bei vollständiger Barrierewirkung mit E∗DBX entsprechend
Gleichung B.19. Durch Parametrisierung ist in Abhängigkeit von Umgebungsgrößen
ein Übergang zwischen diesen beiden Formen herzustellen. Es sei αPR eine Funktion mit
0≤ αPR ≤ 1, so dass
EDBXDPO4 = αPR ·E∗DBX +(1−αPR) ·EDBX (B.22)
bzw. mit Gleichung B.21
EDBXDPO4 = EDBX ·

1−αPR · DPO4 PDFeIImDPO4 Pm−DPO4 Pn

. (B.23)
Für αPR = 0 resultiert vollständig anaerobe, für αPR = 1 aerobe Rücklösung. Im einfach-
sten Fall könnte der Wert αPR mit 0 oder 1 z.B. an die mittlere Sauerstoffkonzentration
der Freiwassersäule geknüpft werden. Der eine zusätzlich erforderliche Modellparameter
wäre in diesem Fall eine entsprechende Sauerstoffgrenzkonzentration, die den Wechsel
von αPR = 1 zu αPR = 0 auslöst. Komplexere Formulierungen für αPR unter Einbezie-
hung mehrerer Umgebungsgrößen sind denkbar. BENNDORF et al. (2004) basieren eine
Parametrisierung z.B. auf die mittlere Nitrat-Konzentration im Freiwasser.
Auch der diffusive Massentransfer des zweiwertigen Eisens T FeII und des Gesamteisens
T Fe muss in konformer Weise abgemindert werden. Auf analogem Wege ergibt sich:
EDBXDFeII = EDBX ·

1−αPR · DFeIImDFeIIm−DFeIIn

, (B.24)
EDBXDFe = EDBX ·

1−αPR · DFeIImDFem−DFen

. (B.25)
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B.3 Aluminiumspeziation
(zu Kap. 3.7g)
Für einen pH-Wert-Bereich von 4 ≤ pH ≤ 10 ist die Aufteilung von Gesamtalumini-
um, TAl, in partikuläre (Al(OH)3(s)) und gelöste Spezies (Al3+, AlOH2+, Al(OH)+2 ,
Al(OH)3(aq), Al(OH)−4 ) nach dem Hydrolysegleichgewicht in Abbildung B.2a dargestellt
([TAl] = 4µmol/l Ò=100%, T = 15◦C, aus: GENSEMER & PLAYLE, 1999).
Abbildung B.2: a) Speziation von Aluminium nach dem Hydrolysegleichgewicht ([TAl]
= 4µmol/l =ˆ 100%, T = 15◦C, aus: GENSEMER & PLAYLE, 1999; dort weitere Angaben),
b) Annäherung des partikulären Anteils 1-fTAl durch die Gleichung B.26
Der gelöste Anteil von TAl, fTAl = 1− [Al(OH)3(s)]/([TAl]− [Al(OH)3(s)]), kann nä-
herungsweise durch eine Ersatzfunktion parametrisiert werden, die bezüglich eines pH-
Wertes minimaler Löslichkeit, pH0, symmetrisch ist:
fTAl ≈
26664 1, pH < pH0−
∆pH
2
fTAl,min ·

10−(
∆pH
2 −|pH0−pH|)
αTAl
, pH0− ∆pH2 ≤ pH ≤ pH0 + ∆pH2 .
1, pH > pH0 + ∆pH2 ,
(B.26)
Darin ist fTAl,min der minimale gelöste Anteil, ∆pH die pH-Wert-Spannbreite um pH0, in
der partikuläres Alumnium auftritt, und αTAl ein Exponent zur Kurvenanpassung. In Ab-
bildung B.2 ist der angenäherte Verlauf von 1− fTAl für die Parameterwerte pH0 = 7,1,
∆pH = 4,1, fTAl,min = 0,06 und αTAl = 1,5 dem Hydrolysegleichgewicht gegenüberge-
stellt.
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B.4 Absetzwirkung der Vorsperre
(zu Kap. 6.4.3a)
Es sei SSzu die zulaufende und SSV S die ablaufende suspendierte Feststoffkonzentration.
Die Wirkung der Vorsperre soll vereinfachend nach den Berechnungsvorschriften für Ab-
setzbecken abgeschätzt werden. Die Absetzwirkung eines Absetzbeckens ergibt sich nach
SCHMIDT-BREGAS (1983) als Verhältnis von Absetzgeschwindigkeit zu Oberflächenbe-
schickung.
Die Oberflächenbeschickung der Vorsperre entspricht dem Quotienten aus Zufluss Qzu
und Oberfläche AV S, also Qzu/AV S. Mit der Sinkgeschwindigkeit vp folgt also für die
Absetzwirkung:
1− SSV S
SSzu
=
vp
Qzu/AV S (vp ≤ Qzu/AV S). (B.27)
Wird im Sinne des Kapitels 3.6.4 eine nicht-sedimentierende Hintergrundkonzentration
SSbak berücksichtigt, lässt sich die Absetzgeschwindigkeit mit Bezug auf die zulaufende
Feststoffkonzentration SSzu ausdrücken als (siehe Gl. 3.95):
vp = vp0 ·

1− SSbak
SSzu

(SSbak ≤ SSzu). (B.28)
Darin ist vp0 die maximale Sinkgeschwindigkeit (Kap. 3.6.4). Es folgt dann für die Ab-
setzwirkung
1− SSV S
SSzu
=
vp0
Qzu/AV S ·

1− SSbak
SSzu

(vp0 ≤ Qzu/AV S ∧ SSbak ≤ SSzu) (B.29)
bzw. für das Verhältnis zwischen ablaufender und zulaufender Feststoffkonzentration:
SSV S
SSzu
=
2666664
1, SSzu < SSbak,
1− vp0Qzu/AV S ·

1− SSbak
SSzu

, SSzu ≥ SSbak ∧ vp0 ≤ Qzu/AV S,
SSbak
SSzu
, SSzu ≥ SSbak ∧ vp0 > Qzu/AV S.
(B.30)
Innerhalb der drei Feststoffgruppen nach Kapitel 3.6.3 werden alle Einzelsubstanzen glei-
chermaßen mit dem Abminderungsfaktor SSV S/SSzu reduziert.
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B.5 Kennlinien zur Talsperre Spremberg
(zu Kap. 6.3.3, 6.4.3a)
In der Abbildung B.3a sind die Gesamtspeicherinhaltslinie GSI und die Gesamtstauflä-
chenlinie GSF für den Betriebs- und Hochwasserrückhalteraum (Stauhöhe Hs≥ 88mNN)
der Talsperre Spremberg dargestellt, wie sie sich aus der Stauflächen-Volumen-Beziehung
nach WASY (2000) ermitteln lassen. Die Speicherinhalts- (SSI, Abb. B.3b) und -stau-
flächenlinien (SSF , Abb. B.3c) der Freiwassersegmente werden für die fünf Stauhöhen
nach Kapitel 6.3.3 aus der digitalen Bathymetrie (Abb. 6.2) gewonnen. Weil die bathy-
metrischen Informationen auf die Isobathe zu Hs = 92,5 mNN begrenzt sind, werden für
Hs > 92,5 mNN konstante Werte SSI und SSF angenommen.
Abbildung B.3: a) Gesamtspeicherinhaltslinie GSI und Gesamtstauflächenlinie GSF
für den Betriebs- und Hochwasserrückhalteraum der Talsperre Spremberg, b) Seg-
mentspeicherinhaltslinien SSI, c) Segmentstauflächenlinien SSF
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C Tabellen
(zu Kap. 3.1, 3.6.3, 5.1, 6.4.2e)
Tabelle C.1: Simulationsgrößen des WASP-Grundmodells
k Ck Einheit Bedeutung fk
1 NH4-N mg/l Ammonium-Stickstoff 1
2 NO3-N mg/l Nitrat-Stickstoff 1
3 TPO4 P mg/l Phosphat-Phosphor 0 . . .1
4 PHYT µg/l Chl−a Phytoplankton 0
5 TCBOD mg/l O2 Gesamter biol. Sauerstoffbedarf 0 . . .1
6 DO mg/l Gelöster Sauerstoff 1
7 TON mg/l Gesamter organischer Stickstoff 0 . . .1
8 TOP mg/l Gesamter organischer Phosphor 0 . . .1
Tabelle C.2: Interne meteorologische Größen
k Mk Einheit Bedeutung
1 vw m/s Windstärke
2 LF % Luftfeuchtigkeit
3 TL ◦C Lufttemperatur
4 ηB % Bewölkungsgrad
5 IG J/cm2/d Globalstrahlung
6 θw ◦ Windrichtung
Tabelle C.3: Interne hydrologische Größen
k Yk Einheit Bedeutung
1 Qzu m3/s Zufluss
2 Qab m3/s Abfluss
3 Vtot m3 Gesamtspeichervolumen
4 Hs mNN Stauhöhe
5 PREC m3/s Niederschlag als Zuflussüberschuss
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Tabelle C.4: Interne Simulationsgrößen
k Ck Einheit Bedeutung fk
1 NH4-N mg/l Ammonium-Stickstoff 1
2 NO3-N mg/l Nitrat-Stickstoff 1
3 TPO4 P mg/l Phosphat-Phosphor 0 . . .1
4 PHYT µg/l Chl−a Phytoplankton 0
5 DCBOD mg/l O2 Gelöster biol. Sauerstoffbedarf 1
6 DO mg/l Gelöster Sauerstoff 1
7 DON mg/l Gelöster organischer Stickstoff 1
8 DOP mg/l Gelöster organischer Phosphor 1
9 Cl mg/l Chlorid (Cl−) 1
10 Na mg/l Natrium (Na+) 1
11 K mg/l Kalium (K+) 1
12 Ca mg/l Calcium (Ca2+) 1
13 Mg mg/l Magnesium (Mg2+) 1
14 T IC mg/l Gesamter anorg. Kohlenstoff 1
15 SO4 mg/l Sulfat (SO2−4 ) 1
16 DOS mg/l Gelöster organischer Schwefel 1
17 TFe mg/l Gesamteisen 0 . . .1
18 TAl mg/l Gesamtaluminium 0 . . .1
19 T ◦C Temperatur 1
20 TFeII mg/l Zweiwertiges Eisen 1
21 NRS mg/l Nicht-reaktives Seston 0
22 PCBOD mg/l O2 Partikulärer biol. Sauerstoffbedarf 0
23 pH − pH-Wert /
Tabelle C.5: Externe meteorologische Größen
k Mk Einheit Bedeutung
1 vw m/s Mittlere Windstärke
2 LF % Mittlere Luftfeuchtigkeit
3 TL ◦C Mittlere Lufttemperatur
4 ηB % Mittlerer Bewölkungsgrad
5 IG J/cm2/d Mittlere Globalstrahlung
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Tabelle C.6: Externe hydrologische Größen
k Yk Einheit Bedeutung
1 Qzu m3/s Mittlerer Zufluss
2 Qab m3/s Mittlerer Abfluss
3 Vstart m3 Anfangsspeichervolumen
4 Vend m3 Endspeichervolumen
Tabelle C.7: Externe Simulationsgrößen
k Ck Einheit Bedeutung fk
1 NH4-N mg/l Ammonium-Stickstoff 1
2 NO3-N mg/l Nitrat-Stickstoff 1
3 TPO4 P mg/l Phosphat-Phosphor 0 . . .1
4 PHYT µg/l Chl−a Phytoplankton 0
5 TCBOD2 mg/l O2 Gesamter biol. Sauerstoffbedarf 0 . . .1
6 DO mg/l Gelöster Sauerstoff 1
7 TON mg/l Gesamter organischer Stickstoff 0 . . .1
8 TOP mg/l Gesamter organischer Phosphor 0 . . .1
9 Cl mg/l Chlorid (Cl−) 1
10 Na mg/l Natrium (Na+) 1
11 K mg/l Kalium (K+) 1
12 Ca mg/l Calcium (Ca2+) 1
13 Mg mg/l Magnesium (Mg2+) 1
14 T IC mg/l Gesamter anorg. Kohlenstoff 1
15 SO4 mg/l Sulfat (SO2−4 ) 1
16 TOS mg/l Gesamter organischer Schwefel 0 . . .1
17 TFe mg/l Gesamteisen 0 . . .1
18 TAl mg/l Gesamtaluminium 0 . . .1
19 T ◦C Temperatur 1
20 DFe mg/l Gelöstes Eisen 1
21 T SS mg/l Gesamtseston 0
22 PCBOD2 mg/l O2 Partikulärer biol. Sauerstoffbedarf 0
23 pH − pH-Wert /
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Tabelle C.8: Zurückgelieferte Sedimenteigenschaften
k Pmk , Pmk Einheit Bedeutung
1 ρ kg/m3 Sedimentdichte
[Feuchtmasse/Volumen]
2 T S kg/kg Trockensubstanzgehalt
[Trockenmasse/Feuchtmasse]
3 T Fe kg/kg T S Gesamteisengehalt
[Eisenmasse/Trockenmasse]
4 T P kg/kg T S Gesamtphosphorgehalt
[Phosphormasse/Trockenmasse]
5 FeP kg/kg T P Eisengebundener Phosphor
[Phosphormasse/Gesamtphosphormasse]
6 GV kg/kg T S Glühverlust
[organische Trockenmasse/Trockenmasse]
Tabelle C.9: Oberflächen [km2] der Sedimentsegmente m der Talsperre Spremberg
m = 5 6 7 8
1,3 1,5 0,8 2,48
Tabelle C.10: Sedimentporositäten und Feststoffdichten
Nr. Titel Einheit Bedeutung Wert Quelle
1 ϕ5 − Porosität Segment 5 0,40 Tab. 6.4
2 ϕ6 − Porosität Segment 6 0,53 Tab. 6.4
3 ϕ7 − Porosität Segment 7 0,58 Tab. 6.4
4 ϕ8 − Porosität Segment 8 0,81 Tab. 6.4
5 bρorg g/cm3 organische Feststoffdichte 1,05 Tab. 6.4
6 bρanorg g/cm3 anorganische Feststoffdichte 2,74 Tab. 6.4
Tabelle C.11: Modellparameter: Ergebnisse der Datenauswertung und des Literatur-
studiums, Bandbreiten für die Kalibrierung („Kalib.“), kalibrierte Werte („Resultat“),
festgelegte Werte („gesetzt“)
Nr. Titel Einheit Bedeutung Wert Quelle*
1 EDSX m/s Massentransferkoeffizient für
diffusiven Austausch zwischen
Sediment und Freiwasser
6 ·10−7 . . .2,4 ·10−6
1,2 ·10−6 . . .1,2 ·10−5
6 ·10−7 . . .1,2 ·10−5
5,52747 ·10−6
1
2
Kalib.
Resultat
*Quellen: Tabellenende, **Erläuterungen: Kap. 6.4.2e (Fortsetzung auf Folgeseite)
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Tabelle C.11: Modellparameter: Ergebnisse der Datenauswertung und des Literatur-
studiums, Bandbreiten für die Kalibrierung („Kalib.“), kalibrierte Werte („Resultat“),
festgelegte Werte („gesetzt“) (Fortsetzung von Vorseite)
Nr. Titel Einheit Bedeutung Wert Quelle*
2 kNit 1/d Nitrifikationsrate bei 20◦C 0,09 . . .0,13
0,1
0,001 . . .5,7
0,001 . . .0,2
0,0231311
3
4
7
Kalib.
Resultat
3 θNit − Temperaturkorrekturkoeffizient
für die Nitrifikation
1,08
1,02 . . .1,1
1,02 . . .1,08
1,08
3
7
Kalib.
Resultat
4 KNit mg/l O2 Halbsättigungskonstante für die
Nitrifikation bzgl. Sauerstoff
0,5
0,5 . . .2
0,5 . . .2
1,00659
3
7
Kalib.
Resultat
5 NO3-Nlim mg/l Grenzkonzentration für die
Denitrifikation
0,056 . . .1,12
1
16
gesetzt
6 KPO4 mol/l P Adsorptionskoeffizient für
Phosphat
1,9 ·10−7 . . .1,17 ·10−6
3,5 ·10−7 . . .6,58 ·10−5
1,9 ·10−7 . . .6,58 ·10−5
2,44459 ·10−7
Tab. 6.6
Tab. 3.7
Kalib.
Resultat
7 αChl-a gC/
gChl-a
Kohlenstoff-zu-Chlorophyll-a-
Verhältnis für Phytoplankton
20 . . .125
20 . . .40
20 . . .40
20
4
6
Kalib.
Resultat
8 αP g P/gC Phosphor-zu-Kohlenstoff-
Verhältnis für Phytoplankton
0,0244
0,03 . . .0,09
0,024 . . .0,05
0,024, 0,025
0,024 . . .0,09
0,0259460
Tab. 3.2
5
7
9, 3
Kalib.
Resultat
9 αN g N/gC Stickstoff-zu-Kohlenstoff-
Verhältnis für Phytoplankton
0,176
0,1 . . .0,25
0,05 . . .0,43
0,25
0,05 . . .0,43
0,203544
Tab. 3.2
5
7
3
Kalib.
Resultat
10 αS g S/gC Schwefel-zu-Kohlenstoff-
Verhältnis für Phytoplankton
0,0176
0,0123 . . .0,0229 (±30%)
0,017
Tab. 3.2
Kalib.
Resultat
11 αFW g FW/
g DW
Verhältnis von Feucht- zu
Trockenmasse für organische
Festsubstanz
10
5 . . .10
6,7
4
17
gesetzt
*Quellen: Tabellenende, **Erläuterungen: Kap. 6.4.2e (Fortsetzung auf Folgeseite)
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Tabelle C.11: Modellparameter: Ergebnisse der Datenauswertung und des Literatur-
studiums, Bandbreiten für die Kalibrierung („Kalib.“), kalibrierte Werte („Resultat“),
festgelegte Werte („gesetzt“) (Fortsetzung von Vorseite)
Nr. Titel Einheit Bedeutung Wert Quelle*
12 kPHY T,G 1/d Maximale Wachstumsrate für
Phytoplankton bei 20◦C
1 . . .5
0,5 . . .1,7
0,5 . . .3,3
0,2 . . .8
0,2 . . .8
3,99241
5
6
8
7
Kalib.
Resultat
13 θPHY T,G − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Phytoplanktonwachstum
1 . . .1,1
1,066
1,068
1,01 . . .1,2
1 . . .1,2
1,01964
5
4
3
7
Kalib.
Resultat
14 KPHY T,N mg/l N Halbsättigungskonstante für
Phytoplanktonwachstum
bezüglich Stickstoff
0,01 . . .1
0,0014 . . .4,34
0,005 . . .0,02
0,0014 . . .4,34
0,265572
5
7
4
Kalib.
Resultat
15 KPHY T,P mg/l P Halbsättigungskonstante für
Phytoplanktonwachstum
bezüglich Phosphor
0,01
0,0005 . . .0,08
0,001 . . .0,005
0,01 . . .1
0,0005 . . .0,08
0,00627754
3
7
4
5
Kalib.
Resultat
16 kPHY T,D 1/d Sterberate für Phytoplankton 0,001 . . .0,01
0,02
0,003 . . .0,17
0,001 . . .0,17
0,17
5
3
7
Kalib.
Resultat
17 kPHY T,R 1/d Respirationsrate für
Phytoplankton bei 20◦C
0,125
0,01 . . .0,92
0,001 . . .0,01
0,001 . . .0,92
0,129732
3
7
5
Kalib.
Resultat
18 θPHY T,R − Temperaturkorrekturkoeffizient
für die Respiration von
Phytoplankton
1 . . .1,1
1,05
1,08
1,01 . . .1,2
1 . . .1,2
1,10584
5
8
4
7
Kalib.
Resultat
19 IS,PHY T Ly/d Sättigungslichtintensität für
Phytoplanktonwachstum
44 . . .600
200 . . .500
300 . . .350
44 . . .600
207,523
7
3
4
Kalib.
Resultat
*Quellen: Tabellenende, **Erläuterungen: Kap. 6.4.2e (Fortsetzung auf Folgeseite)
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Tabelle C.11: Modellparameter: Ergebnisse der Datenauswertung und des Literatur-
studiums, Bandbreiten für die Kalibrierung („Kalib.“), kalibrierte Werte („Resultat“),
festgelegte Werte („gesetzt“) (Fortsetzung von Vorseite)
Nr. Titel Einheit Bedeutung Wert Quelle*
20 kCOXI,W 1/d Abbaurate für TCBOD im
Freiwasser bei 20◦C
0,004 . . .5,6
0,05 . . .0,5
0,004 . . .5,6
0,0561045
7
4
Kalib.
Resultat
21 θCOXI,W − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Abbau von TCBOD im
Freiwasser
1,047
1,02 . . .1,15
1,0 . . .1,2 (Detritus/DOM)
1,0 . . .1,2
1,17229
3
7
5
Kalib.
Resultat
22 kCOXI,S 1/d Abbaurate für TCBOD im
Sediment bei 20◦C
0,0004
0,001 . . .0,01 (Detritus)
0,0002 . . .0,071
0,0004 . . .0,071
0,000606604
3
5
2
Kalib.
Resultat
23 θCOXI,S − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Abbau von TCBOD im
Sediment
1,08
1 . . .1,2
1,052 . . .1,203
1 . . .1,3
1,28875
3
5
2
Kalib.
Resultat
24 DOlim mg/l Grenzkonzentration für Reduktion
von Sauerstoff
0,032 . . .0,96
0,5 . . .1,5
1,5
16
18**
gesetzt
25 kDON,W 1/d Mineralisationsrate für org.
Stickstoff im Freiwasser bei 20◦C
0,02
0,075
0,001 . . .0,04 (DOM)
0,001 . . .0,04
0,00184529
8
3
5
Kalib.
Resultat
26 θDON,W − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Mineralisation von org.
Stickstoff im Freiwasser
1,09
1,12
1 . . .1,2 (DOM)
1 . . .1,2
1,06826
3
8
5
Kalib.
Resultat
27 kDON,S 1/d Mineralisationsrate für org.
Stickstoff im Sediment bei 20◦C
0,0004
0,001 . . .0,04 (DOM)
0,0004 . . .0,1
0,000407342
3
5
Kalib.
Resultat
28 θDON,S − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Mineralisation von org.
Stickstoff im Sediment
1,08
1 . . .1,2 (DOM)
1 . . .1,2
1,10041
3
5
Kalib.
Resultat
*Quellen: Tabellenende, **Erläuterungen: Kap. 6.4.2e (Fortsetzung auf Folgeseite)
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Tabelle C.11: Modellparameter: Ergebnisse der Datenauswertung und des Literatur-
studiums, Bandbreiten für die Kalibrierung („Kalib.“), kalibrierte Werte („Resultat“),
festgelegte Werte („gesetzt“) (Fortsetzung von Vorseite)
Nr. Titel Einheit Bedeutung Wert Quelle*
29 kDOP,W 1/d Mineralisationsrate für org.
Phosphor im Freiwasser bei 20◦C
0,02
0,22
0,001 . . .0,04 (DOM)
0,001 . . .0,22
0,148137
8
3
5
Kalib.
Resultat
30 θDOP,W − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Mineralisation von org.
Phosphor im Freiwasser
1,08
1,12
1 . . .1,2 (DOM)
1 . . .1,2
1,2
3
8
5
Kalib.
Resultat
31 kDOP,S − Mineralisationsrate für org.
Phosphor im Sediment bei 20◦C
0,0004
0,001 . . .0,04 (DOM)
0,0004 . . .0,04
0,000500556
3
5
Kalib.
Resultat
32 θDOP,S − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Mineralisation von org.
Phosphor im Sediment
1,08
1 . . .1,2 (DOM)
1 . . .1,2
1,05010
3
5
Kalib.
Resultat
33 kNa 1/d Verlustrate 1. Ordnung für
Natrium
0,024
0 . . .0,024
0,00251334
10
Kalib.
Resultat
34 kK 1/d Verlustrate 1. Ordnung für Kalium 0,024
0 . . .0,024
0,00553306
10
Kalib.
Resultat
35 kCa 1/d Verlustrate 1. Ordnung für
Calcium
0,024
0 . . .0,024
0,994321 ·10−6
10
Kalib.
Resultat
36 kMg 1/d Verlustrate 1. Ordnung für
Magnesium
0,060
0 . . .0,06
0,104335 ·10−5
10
Kalib.
Resultat
37 pCO2 atm Partialdruck für CO2 in der
Atmosphäre
3,46 ·10−4 . . .3,64 ·10−4
3,46 ·10−4 . . .3,64 ·10−4
3,64 ·10−4
4
Kalib.
Resultat
38 kDOS,W 1/d Mineralisationsrate für org.
Schwefel im Freiwasser bei 20◦C
0,001 . . .0,22
(wie Nr. 29)
0,0525414
Kalib.
Resultat
39 θDOS,W − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Mineralisation von org.
Schwefel im Freiwasser
1 . . .1,2
(wie Nr. 30)
1,04609
Kalib.
Resultat
40 kDOS,S − Mineralisationsrate für org.
Schwefel im Sediment bei 20◦C
0,0004 . . .0,04
(wie Nr. 31)
0,000400419
Kalib.
Resultat
*Quellen: Tabellenende, **Erläuterungen: Kap. 6.4.2e (Fortsetzung auf Folgeseite)
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Tabelle C.11: Modellparameter: Ergebnisse der Datenauswertung und des Literatur-
studiums, Bandbreiten für die Kalibrierung („Kalib.“), kalibrierte Werte („Resultat“),
festgelegte Werte („gesetzt“) (Fortsetzung von Vorseite)
Nr. Titel Einheit Bedeutung Wert Quelle*
41 θDOS,S − Temperaturkorrekturkoeffizient
für Mineralisation von org.
Schwefel im Sediment
1 . . .1,2
(wie Nr. 32)
1,00809
Kalib.
Resultat
42 T L mg/l Fe Ligandenkonzentration in
äquivalenten Masseneinheiten
Eisen
0,25
0,25
Tab. 6.7
gesetzt
43 KL mol/l Dissoziationskonstante für
unbekannten Liganden
10−8,163
6,87 ·10−9
Tab. 6.7
gesetzt
44 cp,S J/kg/◦C spezifische Wärmekapazität des
Sediments
3349
3221 . . .3489
3221 . . .4182 (Wasser)
3561,15
12
13
Kalib.
Resultat
45 αLAR − empirischer Koeffizient zur
Berechnung der langwelligen
atmosphärischen Strahlung
0,5 . . .0,7
0,44 . . .0,7
0,44 . . .0,7
0,7
4
14
Kalib.
Resultat
46 βLAR mmHg−
1
2 empirischer Koeffizient zur
Berechnung der langwelligen
atmosphärischen Strahlung
0,031
0,074
0,031 . . .0,074
0,031
4
7
Kalib.
Resultat
47 ET,S m/d Sedimentwärmeaustausch-
koeffizient
0,17
0,19
0,10 . . .0,30
0.274680
13
12
Kalib.
Resultat
48 TS ◦C Konstante Temperatur des
Tiefensediments
8 . . .10 1)
0 . . .20
10,4588
15
Kalib.
Resultat
49 T FeIIIlim mg/l Grenzkonzentration der Reduktion
dreiwertigen Eisens
3,39
3
16**
gesetzt
50 SSbak,3 mg/l nicht-sedimentierende
Hintergrundkonzentration,
Feststoffgruppe 3 (S. 42)
0 . . .20
2,01310
Kalib.**
Resultat
51 SSbak,1 mg/l nicht-sedimentierende
Hintergrundkonzentration,
Feststoffgruppe 1 (S. 42)
0 . . .10
2,19779
Kalib.**
Resultat
52 SSbak,2 mg/l nicht-sedimentierende
Hintergrundkonzentration,
Feststoffgruppe 2 (S. 42)
0 . . .2
1,07420
Kalib.**
Resultat
*Quellen: Tabellenende, **Erläuterungen: Kap. 6.4.2e (Fortsetzung auf Folgeseite)
1gemessen im Lake Mendota, Wisconsin, USA; kleinerer Wert bei Wassertiefe von 23,5 m, größerer
Wert bei Wassertiefe von 8 m
314 Anhang C
Tabelle C.11: Modellparameter: Ergebnisse der Datenauswertung und des Literatur-
studiums, Bandbreiten für die Kalibrierung („Kalib.“), kalibrierte Werte („Resultat“),
festgelegte Werte („gesetzt“) (Fortsetzung von Vorseite)
Nr. Titel Einheit Bedeutung Wert Quelle*
53 vp03 m/d Sedimentationsgeschwindigkeit,
Feststoffgruppe 3 (S. 42)
3 ·10−1 . . .3 ·101
8 ·10−2 . . .8 ·102
10−3 . . .102
0,493645
4
Stokes
Kalib.**
Resultat
54 vp01 m/d Sedimentationsgeschwindigkeit,
Feststoffgruppe 1 (S. 42)
8 ·10−2 . . .6,8 ·100
10−2 . . .3 ·101
10−3 . . .6 ·100
10−3 . . .102
0,551017
4
7
Stokes
Kalib.**
Resultat
55 vp02 m/d Sedimentationsgeschwindigkeit,
Feststoffgruppe 2 (S. 42)
10−3 . . .102
(wie Nr. 53)
0,969966
Kalib.**
Resultat
56 ve03 m/d Erosionsgeschwindigkeit,
Feststoffgruppe 3 (S. 42)
7,2 ·10−3 . . .2,9 ·10−2
2,7 ·10−4 . . .1,9 ·10−2
1,5 ·10−2 . . .4,0 ·10−2
0 . . .5 ·10−2
0,618961 ·10−4
19**
20**
21**
Kalib.**
Resultat
57 ve01 m/d Erosionsgeschwindigkeit,
Feststoffgruppe 1 (S. 42)
0 . . .5 ·10−2
(wie Nr. 56)
0,256455 ·10−8
Kalib.**
Resultat
58 ve02 m/d Erosionsgeschwindigkeit,
Feststoffgruppe 2 (S. 42)
0 . . .5 ·10−2
(wie Nr. 56)
0,397676 ·10−3
Kalib.**
Resultat
59 fITCBOD − Gelöster Anteil des TCBOD im
Zufluss
0 . . .1
0,849211
Kalib.
Resultat
60 ke 1/m Hintergrund-
Extinktionskoeffizient
0,1 . . .5
0,6 . . .2,77
0,1 . . .5
0,461579
3
4/Secchi
Kalib.
Resultat
61 αPO4,W mol P/
mol Fe
spezifische Adsorptionskapazität
im Freiwasser
(3,2 ·10−2 . . .7,8 ·10−2)
1,6 ·10−2 . . .2 ·10−1
1,6 ·10−2 . . .2 ·10−1
2,95370 ·10−2
Tab. 6.6
Tab. 3.6
Kalib.
Resultat
62 αPO4,s mol P/
mol Fe
spezifische Adsorptionskapazität
im Sediment
3,2 ·10−2 . . .7,8 ·10−2
1,6 ·10−2 . . .2 ·10−1
1,6 ·10−2 . . .2 ·10−1
7,85281 ·10−2
Tab. 6.6
Tab. 3.6
Kalib.
Resultat
*Quellen: 1) DITORO (2001); 2) DITORO & FITZPATRICK (1993); 3) AMBROSE et al. (1993); 4) CHAPRA (1997);
5) SAGEHASHI et al. (2000); 6) JANSE & ALDENBERG (1990); 7) BOWIE et al. (1985); 8) SUZUKI et al. (2000); 9)
REYNOLDS (1997); 10) OBEREGGE (2002); 11) LIJKLEMA (1980); 12) HONDZO et al. (1991); 13) TSAY et al. (1992);
14) TVA (1972); 15) WETZEL (2001); 16) VAN CAPELLEN & WANG (1996); 17) DVWK (1993); 18) DVWK (1988);
19) BAILEY & HAMILTON (1997); 20) HAWLEY & LESHT (1992); 21) LUETTICH et al. (1990);
**Erläuterungen: Kap. 6.4.2e


Lebenslauf 
Persönliche Daten 
Name: Sebastian Rubbert 
Geburtsdatum: 22. Mai 1974 
Geburtsort: Aachen 
Nationalität: deutsch 
Familienstand: verheiratet, ein Kind 
Schulausbildung 
1980 – 1984 Katholische Grundschule Köln-Longerich 
1984 – 1993 Städtisches Gymnasium Schulstraße, Köln-Pesch: Abitur 
Zivildienst 
08/1993 – 10/1994 Caritas-Verband der Stadt Köln: Mobiler Sozialer Hilfsdienst 
Studium 
10/1994 – 08/2000 RWTH Aachen/University of California, Davis: 
Studium des Faches Bauingenieurwesen/Civil Engineering 
02/1996 RWTH Aachen: Vordiplom 
09/1997 – 08/1998 University of California, Davis (Fulbright-Stipendium): 
Studienschwerpunkt Gewässergütesimulation, 
Studentische Forschungstätigkeit („Water Resources and 
Environmental Modeling Group“) 
08/2000 RWTH Aachen: Diplom 
Berufstätigkeit 
02/1989 – 06/1996 Ingenieurbüro Bieske und Partner GmbH, Lohmar: 
Praktikum, wiederholte Aushilfstätigkeit 
02/1995 – 04/1995 Philipp Holzmann AG, Köln: 
Baustelle Müllheizkraftwerk Weisweiler (Praktikum) 
07/1996 – 08/2000 Institut für Wasserbau, RWTH Aachen: 
Studentische Hilfskraft 
09/2000 – 04/2006 Institut für Wasserbau und Wasserwirtschaft, RWTH Aachen: 
Wissenschaftlicher Mitarbeiter 
seit 05/2006 Björnsen Beratende Ingenieure GmbH, Koblenz 
 
 
Koblenz, April 2007 
